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INTRODUCTION ET OBJECTIFS 
 
Les éléments trace métalliques sont présents en concentration plus ou moins élevées 
dans tous les compartiments de l’environnement (eaux, sols, sédiments, atmosphère et 
organismes biologiques). Leur toxicité dépend des formes chimiques sous lesquelles ils sont 
présents au sein d’un écosystème ou dans un organisme vivant. La toxicité, particulièrement 
importante dans le cas du mercure (Hg), peut se manifester à court ou à long terme chez 
certaines populations humaines, soit directement par inhalation, soit, par ingestion d’eau ou 
d’aliments contaminés. La dispersion du Hg dans l’environnement vient également de son 
extrême volatilité qui lui permet de se diffuser dans l’atmosphère à plusieurs centaines de 
kilomètres de ses points d’émission avant de s’oxyder en atmosphère humide, ainsi que de sa 
relative solubilité dans l’eau et dans les graisses. 
 
Le mercure existe sous différentes formes chimiques dans l’environnement et dépendent 
des caractéristiques physico-chimiques du milieu, rendant son cycle particulièrement 
complexe. Les espèces chimiques du mercure se présentent en deux groupes : 1) sous forme 
inorganique, le mercure métallique élémentaire sous forme liquide, le mercure gazeux et le 
mercure inorganique sous forme ionique, que l’on trouve dissous dans l’eau ; et 2) sous forme 
organique quand cet élément se lie à une molécule contenant du carbone (groupe méthyl ou 
diméthyl). Le méthylmercure, la forme la plus toxique du Hg, peut représenter jusqu’à près de 
100% du Hg total dans les poissons de fin de chaîne trophique (Stein et al., 1996 ; Horvat et 
al., 1999).  
 
Les principales sources naturelles de Hg sont : la dégazification de l’écorce terrestre, 
l’altération des roches et le lessivage des sols ; elles représentent un apport d’environ 3 000 t 
Hg an-1 dans l’atmosphère. Par ailleurs, les sources d’origine anthropique de ce métal dans 
l’atmosphère, les sols et les milieux aquatiques dans hémisphère Nord, viennent 
principalement des rejets urbains et industriels. Dans l’hémisphère Sud (Asie, Afrique et 
Amérique du Sud), ce sont les activités d’orpaillage qui ont été dénoncées comme principale 
source de mercure dans l’environnement, dès les années 80. La production annuelle mondiale 
de mercure a été estimée entre 2 200 et 4 500 t Hg an-1 (US EPA, 1997a), chiffre variant en 
fonction des années et des hypothèses de calcul.  
Dans le bassin Amazonien, les premières études de contamination par le Hg se sont 
focalisées sur les sites d’orpaillage (Malm et al., 1990 et 1995 ; Pfeiffer et al., 1993). En 
revanche, des études récentes ont montré l’importance des sources d’origines naturelle et 
antérieures aux activités humaines dans la région. Par exemple, les sols ferrallitiques qui se 
trouvent en Amazonie brésilienne et en Guyane française, apparaissent comme un réservoir 
naturelle de mercure (Roulet et al., 1998 ; Zeidemann, 1998 ; Fostier et al., 1999 ; Grimaldi et 
al., 2000). Ce dernier s’accumule dans les premiers 20 cm dans les horizons minéraux 
associés aux oxyhydroxy de Fe et Al, et peuvent varier entre 10 à 30 mg m-2, dans la région 
du Tapajós, et à 70 mg m-2 dans les sols de la Guyane française (Roulet et al., 1999). 
Certaines pratiques agricoles (déforestation, culture sur brûlis, etc…) accélèrent le processus 
naturel d'érosion des sols ainsi mis à nu (Roulet et al., 1999) ainsi que le lessivage chimique 
des sols et des roches depuis les bassins du piémont andin, érosion particulièrement 
importante en saison des pluies (Maurice-Bourgoin et al., 2000 et 2003b), et perturbent le 
cycle naturel de Hg en Amazonie.  
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Dans le bassin amazonien, la superficie des zones humides est estimée à plus de 
300 000 km², soit environ 5% de la surface du bassin versant (Richey et al., 1989). Les 
plaines d’inondation constituent une mosaïque de zones libres d’eau, de forêts inondables et 
de chenaux interconnectés en permanence ou de manière saisonnière. Ont été recensés 
approximativement, 6 500 lacs de formes et dimensions variées (Melack 1984; Sippel et al., 
1992). Pitelli (1984) et Junk (1993) ont été les premiers à mettre en évidence l'importance de 
ces zones d'inondation en termes de biodiversité et de production biologique. Ces zones sont 
particulièrement propices à la production primaire et au développement de prairies de 
macrophytes. Les caractéristiques majeures de ces zones d'inondation résident dans leur 
dynamique hydrologique engendrée par la variation du niveau des eaux du fleuve, qui 
conditionne leur interconnexion au cours principal. L’inondation saisonnière provoque des 
changements importants des conditions environnementales, d’oxydo-réduction en particulier, 
ayant des conséquences sur la géochimie, l’hydrologie, la dynamique sédimentaire et la 
biologie de ces écosystèmes particuliers. 
 
Il s’agira donc de vérifier dans ce travail de recherche, dans quelle mesure les processus 
biogéochimiques qui ont lieu dans les différents environnements des lacs d’inondation, 
influencent-ils la formation, le comportement et le relargage du Hg dans le chenal principal de 
l’Amazone. Toutes les nouvelles connaissances acquises sur le fonctionnement des plaines 
d’inondation amazoniennes, sont d'une importance capitale pour la mise en place actuelle 





L'objectif principal de ce sujet de recherche consiste donc à étudier et quantifier le rôle 
des interactions entre le fleuve Amazone et les lacs d'inondation (ou « várzea » en brésilien) 
dans les processus de transport, de spéciation et de piègeage du mercure. 
 
Objectifs spécifiques 
¾ Étude des processus de partition et de spéciation de Hg, en particulier le 
monomehtyl mercure (MMHg), entre les phases dissoute et particulaire, 
organique et minérale, dans des lacs d'eaux noires et d'eaux blanches de 
« várzea » du cours moyen de l’Amazone, dans la Várzea do Curuai. Deux 
compartiments seront étudiés : la colonne d’eau et les sédiments de fond. La 
partition du mercure sera confrontée dans les eaux, à la présence des 
principaux ligands en solution (Cl-, OH-, SO42-, COD) et aux éléments redox 
(Fe, Al et Mn), et dans les sédiments, à la qualité organo-minérale des 
particules (minéralogie des argiles, contenu en matière organique –C, N et S-, 
oxy-hydroxydes de Fe, et d’Al ). 
¾ Calcul des flux annuels de Hg total et MMHg particulaire, entrant et sortant 
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I-1. GÉNÉRALITÉS ET TOXICITÉ DU MERCURE 
 
Le mercure (Hg) se trouve naturellement à l’état d’ultra-trace entre 10-9 et 10-12 g g-1 
mais ses concentrations peuvent varier amplement d’un compartiment à un autre. Le mercure 
existe sous forme d’espèces organiques, quand il se lie à une molécule contenant du carbone 
(groupe méthyl, CH3, ou diméthyl, (CH3)2), ou inorganiques (InHg). Ces formes de Hg se 
trouvent non seulement en phases dissoute, colloïdale ou particulaire mais également sous 
formes liquides ou gazeuses.  
Le mercure possède 3 degrés d’oxydation : Hg(0) à l’état élémentaire (Hg° ou mercure 
métallique), Hg(I) ion mercureux, et Hg(II), ion mercurique ; les principales formes de Hg(I) 
sont Hg22+ et Hg2SO4, et de Hg(II), Hg2+, HgO, HgSO3, HgI+.  
 
Du point de vue physico-chimique, le mercure est un métal qui change facilement d’état 
physique et de propriétés. Très volatil, il passe aisément de l’état liquide à l’état gazeux à 
température ambiante. Le mercure s’oxyde également très facilement passant de l’état 
métallique (Hg0), liquide ou gazeux, à l’état ionisé (Hg2+). Dans l’environnement, plusieurs 
formes de InHg sont naturellement présentes et peuvent former des composés plus complexes, 
soit avec des ligands inorganiques, tels que les chlorures, les sulfures ou les oxyhydroxides de 
Fe, Al et Mn, soit avec des ligands organiques tels que les acides humiques et fulviques 
(Stumm et Morgan, 1996 ; Meili, 1997) ou des protéines. En présence de composés 
organiques naturels spécifiques ou de microorganismes, le mercure peut former facilement 
des liaisons avec le carbone et composer des espèces toxiques, à savoir le 
monométhylmercure (MMHg) et le diméthylmercure (DMHg). 
 
La toxicité du MMHg est due au fait qu’il est directement assimilable par les 
organismes vivants et bioaccumulable dans la chaîne trophique (Bloom, 1992 ; Southworth et 
al., 1995 ; Guimarães et al., 1998 et 2000 ; Roulet et al., 2000a ; Mergler et al., 2007 ). Les 
processus de bioaccumulation et bioamplification de Hg dans l’écosystème aquatique 
expliquent que les concentrations dans les organismes vivants, tels que les poissons 
piscivores, soient 107 fois supérieures à celles de l’eau dans laquelle ils évoluent (Munthe et 
al., 2007). Après ingestion de nourriture contaminée, plus de 90 % de Hg est absorbé par la 
paroi gastro-intestinale, puis transféré dans l’organisme par la circulation sanguine et après 4 
jours, diffuse tout l’organisme humain. Le cerveau présente la particularité de concentrer cet 
élément, notamment dans les molécules lipidiques, et de présenter des concentrations en Hg 
jusqu’à 6 fois supérieures à celles mesurées dans le sang (Kjellstrom et al., 1989). 
Par ailleurs, la toxicité des espèces mercurielles est déterminée principalement par leur 
stabilité chimique, leur capacité à traverser les barrières biologiques et par le métabolisme des 
organismes récepteurs (équilibre absorption/excrétion). Par exemple, le cas extrême de 
contamination des populations de Minamata, au Japon, dans les années 1960, a été associé à 
la consommation des poissons locaux contaminés par du mercure rejeté directement dans la 
baie par une industrie chimique (D’Itri, 1972). 
Par ailleurs, le MMHg a une grande solubilité dans les lipides et les solvants mais 
possède également une grande affinité pour les groupes thiols (-SH), particulièrement 
abondants dans les protéines (comme la cystéine). Le MMHg est un neurotoxique très actif 
qui peut passer dans le sang et à travers la membrane des cellules. Ces propriétés lui confèrent 
une grande stabilité avec une période de demi-vie relativement longue : 70 jours dans le sang, 
et 270 jours dans le cerveau (Picot et Proust, 1998). La particularité de MMHg est qu’il est 
très toxique même à très faibles concentrations avec des doses létales comprises entre 10 et 
100 µg L-1 pour les organismes aquatiques (WHO IPCS, 1989). 
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Les symptômes classiques de contamination par Hg sont de caractère carcinogène et/ou 
d’endommagement des fonctions rénales, visuelles, métaboliques, reproductives, 
immunologiques et neurologiques (Barregard et al., 1990, 1997 ; Boffetta et al., 1993 ; 
Sallsten et Barregard, 1997 ; Elghany et al., 1997 ; Mathiessen et al., 1999 ; Mergler et al., 
2007 ) mais dépendent avant tout des formes chimiques (inorganique ou organique), des doses 
et des durées d’exposition. 
 
I-2. CYCLE BIOGÉOCHIMIQUE DU MERCURE DANS LES ENVIRONNEMENTS 
AQUATIQUES 
 
Il existe des échanges permanents entre les différentes formes chimiques de Hg dans les 
environnements aquatiques, car cet élément a une grande capacité à se transformer, 
notamment sous l’effet de l’acidité du milieu et de la présence de molécules assurant de 
nouvelles combinaisons (avec le chlore, le carbone et le soufre en particulier). 
 
I-2.1. Le cycle du mercure et les principaux processus de spéciation 
 
Le cycle biogéochimique du mercure (Fig. I.1) est contrôlé principalement par le 
transport atmosphérique et les échanges entre l’atmosphère et la surface des continents et des 
océans. 
Dans l’atmosphère, le mercure gazeux va subir des réactions d’oxydo-réduction à la fois 
en phase gazeuse et en phase aqueuse. Dans les eaux de surface et les sols, le mercure 
inorganique peut être à nouveau réduit en mercure métallique et ensuite volatilisé vers 
l’atmosphère.  
Réduit, il peut être transféré aux continents et océans par les précipitations. Une fois 
introduit dans les environnements aquatiques, plusieurs espèces du mercure sont susceptibles 
de se former au cours des réactions de méthylation/déméthylation, de réduction/oxydation et 
sorption/désorption dans les sédiments, l’eau et les organismes biologiques. Il peut être 
ensuite bioaccumulé et bioamplifié dans les chaînes trophiques aquatique et terrestre. 
 
Figure I.1 : Cycle biogéochimique du mercure extrait de Tseng (2000) 
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I-2.1.1. Méthylation / Déméthylation 
 
Le processus de méthylation métallique consiste en la liaison d’un élément métallique, 
dans notre cas le Hg, avec un groupe méthyl (CH3), alors que la déméthylation est le 
processus inverse sur lequel le Hg se dissocie du CH3. Ces réactions sont gouvernées par des 
processus abiotiques et biotiques qui sont parfois interdépendants. Ces processus peuvent être 
purement chimiques ou liés à l’activité biologique de micro-organismes. Les processus 
abiotiques sont généralement des réactions chimiques ou photochimiques liées à la présence 
de certains composés qui peuvent aussi avoir une origine biogénique (Craig, 1986). Les 




Le MMHg peut être formé naturellement par des mécanismes abiotiques, dans les 
sédiments et la colonne d’eau.  
Deux mécanismes importants ont été mis en évidence en laboratoire :  
i. la méthylation induite photo-chimiquement en présence de composés donneurs de 
groupes méthyl tels que l’acide acétique, le méthanol ou l’éthanol (Fig. I.2) ;  
ii. la méthylation induite par des agents méthylants, comme par exemple le méthyl-
cobalamine, méthyl-plomb ou méthyl-étain (Mauro et al., 1999; Celo et al., 2006), 
qui sont naturellement présents dans l’environnement. Ces agents méthylants sont 
susceptibles d’alkyler le mercure inorganique par transfert d’un carbanion méthyl 




Plusieurs types d’organismes ont été caractérisés comme responsables de cette 
biotransformation : ce sont des bactéries (Pontgratz et Heumann, 1999 ; King et al., 2001 et 
2002 ; Mauro et al., 2002 ; Mehrotra and Sedlak, 2005 ; Fleming et al., 2006), des levures 
(Yanni et al., 1987), des algues (Pontgratz et Heumann, 1998). À partir des années 80, de 
nombreuses études ont mis en évidence le rôle des bactéries sulfato-réductrices (BSR) dans 
les processus de méthylation de Hg (Blum et Bartha, 1980 ; Gilmour et Capone, 1987 ; Pak et 
Bartha, 1998a ; King et al., 2000 et 2001 ; Benoit et al., 2001 ; Ekstrom et al., 2003), et plus 
récemment, le rôle des bactéries ferro-réductrices a été mis en évidence dans les sédiments 
(Fleming et al., 2006). Cependant, la méthylation biotique (Fig. I.2) par des BSR peut être 
inhibée par la présence de molybdate (MoO42-) (Gilmour et al., 1992 ; King et al., 2000). En 
revanche, la méthylation de ce métal est favorisée en présence d’ions sulfates (SO42-) lesquels 
augmentent l’activité des BSR (Gilmour et al., 1992)  ; il en est de même pour les ions Fe2+ 
qui stimulent la croissance de ces mêmes souches bactériennes (Mehrotra et al., 2003 ; 
Mehrotra et Sedlak, 2005 ; Fleming et al., 2006). Néanmoins, les concentrations trop élevées 
de sulfures produits au cours de la sulfato-réduction, limitent la production de MMHg 
(Gilmour et al., 1992 ; 1998). D’après Benoit et al. (1999a, 1999b, 2001) et Jay et al. (2002), 
la relation complexe entre sulfures, sulfates et production de MMHg est due au fait que le 
MMHg est formé lorsque les BSR absorbent un complexe mercure-sulfate neutre de forme 
(HgxSy)0. En présence d’un excès de polysulfures, la production de MMHg serait alors 
retardée en favorisant la formation d’un complexe chargé négativement (HgxSy)z- lequel peut 
précipiter avec le fer.  
 
Par ailleurs, la méthylation de Hg dépend de la physiologie et de la phylogénie des BSR 
présentes dans l’échantillon ainsi que leur mode de métabolisme des molécules organiques 
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(King et al., 2000). Divers auteurs ont étudié le potentiel de méthylation de Hg par différentes 
espèces de BSR (Pak et Bartha, 1998, King et al., 2000 ; Jay et al., 2002 ; Ekstrom et al., 
2003 ). Par exemple, les bactéries utilisant l’acétate comme source de carbone sont plus 
performantes en terme de potentiel de méthylation, par exemple les Desulfuvibrio 
desulfuricans, probablement en raison de l’utilisation de l’enzyme méthyltransférase (King et 
al., 2000). Les BSR sont donc capables de méthyler Hg par une autre voie qu’à partir de 




La déméthylation, comme la méthylation, peut aussi être un processus biotique ou 
abiotique (Fig. I.2) qui, sous certaines conditions, a lieu dans les sédiments et/ou dans la 
colonne d’eau. La déméthylation biotique est réalisée par lyase organomercurielle (Marvin-
Dipasqual et al., 2000), tandis que la déméthylation abiotique est fortement contrôlée par la 
dégradation photochimique (Sellers et al., 1996) et constitue une importante source de 
mercure pour l’atmosphère. Le mécanisme microbien de déméthylation peut être un processus 
de réduction qui implique l’action d’une enzyme organomercurielle codée par le gène merB 
(Barkay et al., 2003). Cette enzyme détruit la liaison Hg-C puis une enzyme réductase va 
réduire le InHg en Hg0 et va produire également du méthane. Le processus de déméthylation 
par oxydation est observé quand il y a formation de CO2 et de InHg (Barkay et al., 2003). 
La déméthylation de Hg dans les eaux naturelles peut également constituer une source 
de Hg0 vers l’atmosphère (Mason et al., 1995a). 
 
Méthylation de Hg : formation de CH3Hg+ (MMHg) 
abiotique biotique 
Transfert de CH3+ 
Hg22+ + CH3I                  CH3Hg+ + HgI+ 
Transfert de CH3- 
Hg22+ + CH3(Co) + H2O               CH3Hg+ + H2O(Co)+ 
Transméthylation 
Hg22+ + (CH3)3Sn+                    CH3Hg+ + (CH3)2Sn2+ 
Photochimique 
Hg2+ + CH3CO2-                    CH3Hg+ + CO2 
Méthyltranférase 
 
HOCH2-CH(NH2)-COO-                    N, N- CH2-THF 
 




                     
CH3Hg+            CH3-cobalmine                 N-CH3-THF 











                                                    C2H6 + Hg0 
 
lyase organomercurielle  
 
                            NADPH      NADP+ 
 
CH3Hg+                                                   Hg2+ 
 




                                                                 Hg0 
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D’autres processus ont un rôle majeur dans le cycle de Hg, c’est la réduction en Hg0 et 
son émission vers l’atmosphère. Ces processus ont lieu dans les environnements aquatiques 
(Amyot et al., 1997 ; Amouroux et al., 1999 ; Lindberg et al., 2000 ; Beucher et al., 2002 ; 
Dill et al., 2006 ; Peretyazhko et al., 2006) et terrestres, comme par exemple dans les sols 
(Barbiaz et al., 1998 ; Grigal, 2003 ; Johnson et al., 2003 ; Wang et al., 2003 ; Gustin et al., 
2006 ). Dans ces compartiments, la production puis l’émission de Hg0 vers l’atmosphère est 
favorisée par les radiations UV. Dans les systèmes aquatiques, de fortes concentrations de 
mercure gazeux dans les eaux profondes (Mason et al., 1995b ; Amyot et al., 1997 ; 
Peretyazhko et al., 2006) ont mis en évidence le rôle des activités biologiques dans ce 
processus de réduction (Mason et al., 1993). Poulain et al. (2004) ont observé que des 
organismes phototrophes comme les algues, sont capables de réduire le mercure et que ce 
phénomène est étroitement lié à l’activité photosynthétique. Des expériences en laboratoire et 
in situ ont démontré que certaines bactéries sont capables de réduire le mercure par voie 
enzymatique ; elles sont codées par le gène merA (Barkay et al., 2003).  
 
Dans l'atmosphère, le mercure se trouve principalement sous forme élémentaire Hg° 
mais aussi sous forme mercurique Hg2+ (Lindberg et Stratton, 1998). Celles-ci peuvent être 
soit en association avec des particules, soit sous forme gazeuse, comme par exemple, HgCl2 et 
Hg(OH)2. Ces composés sont communément appelés mercure gazeux réactif (MGR). 
Toutefois, au cours des dernières années, les chercheurs ont démontré que le Hg° est 
rapidement oxydé en MGR composé principalement par le HgCl2 dans l'atmosphère, lequel se 
dépose rapidement avec les précipitations sur les continents et les océans (Siciliano et al., 
2002 ; Garcia et al., 2006).  
Récemment, un modèle global des flux atmosphériques de mercure a été proposé par 
Selin et al. (2007), selon lequel l’oxydation de Hg° à Hg2+ dans l’atmosphère est due 
principalement au radical OH et à l’ozone. Ils ont observé que le Hg° a une durée de vie avant 
son oxydation, de 4 mois, mais la réduction de Hg2+ porte la durée de vie globale du TGM à 
0,79 année (9,5 mois). Dans la troposphère, le Hg2+ a une durée de vie de 16 jours avant son 
dépôt avec les précipitaions, ce qui est relativement élevé pour un gaz soluble. Par ailleurs, 
Holmes et al. (2006) ont proposé qu’une partie de l’oxydation du mercure dans la moyenne et 
la haute troposphère est réalisée à partir des atomes de Br. 
 
Dans les couches atmosphériques des zones tropicales et particulièrement dans le bassin 
amazonien, la durée de vie de Hg° devrait être plus courte que dans les milieux tempérés 
(mois d’un an d’après Lindberg et al., 1995). La forêt tropicale émet en effet de grandes 
quantités de gaz réactifs et d’aérosols (Artaxo et al., 2000) qui peuvent favoriser l'oxydation 
de Hg°. Par exemple, dans le réservoir du Petit-Saut, en Guyane française, Muresan et al. 
(2007) ont mesuré, pendant 2003/04, un flux moyen de dépôt humide de mercure total (HgT) 
de 46 ± 35 nmol m-2 an-1 et un flux d’évasion du Hg° à l’interface eau-atmosphère de 90 ± 50 
nmol m-2 an-1. Dans le sous bassin du Rio Negro, les dépôts humides varient de 102 à 115 
nmol m-2 an-1 (Fadini et Jardim, 2001 ; Silva et al., 2006) alors que le flux d’évasion de Hg° à 
l’interface eau-atmosphère est seulement de 20 à 60 nmol m-2 an-1 (Veiga et al., 1999 ; Silva, 
2004).  
Si l’on compare ces flux avec ceux mesurés au niveau de l’Ocean Atlantique  de 18 à 36 
nmol m-2 an-1 sous forme de dépôts humides (Lamborg et al., 1999) et 110 à 118 nmol m-2 an-1 
de flux évasif du Hg° entre l’eau et l’atmosphère (Mason et Sheu, 2000 ; Gardfeldt et al., 
2003b), les zones tropicales jouent un rôle important dans l’oxydation du mercure et son 
dépôt dans les environnements aquatiques.  
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I-2.1.3. Sorption/Désorption  
 
Dans les milieux aquatiques, nombreuses sont les interactions entre les espèces 
dissoutes des éléments et les surfaces solides. Elles sont dépendantes des propriétés 
chimiques, physico-chimiques et physiques de l’eau, des espèces dissoutes et des surfaces. La 
plupart des solides hydratés dans les milieux aquatiques présentent, sur leur surfaces des 
groupements fonctionnels tels que –OH, –SH et –COOH lesquels peuvent interagir avec les 
espèces dissoutes. Les processus de sorption ont lieu à différentes interfaces comme les 
interfaces liquide-liquide, liquide-solide, solide-solide et solide-gaz. Les principaux 
mécanismes de sorption observés entre ces interfaces sont : l’échange d’ions, la complexation 
de surface, la précipitation de surface, les processus de sorption liés au caractère hydrophobe 
de la surface, l’adsorption (incorporation du soluté dans la matrice solide), et la diffusion dans 
la phase solide (Stumm, 1992 ; Sigg et al., 2000). 
 
Des mécanismes d’adsorption de Hg sur les matières en suspension (TSS) associées à la 
matière organique et aux oxy-hydroxydes de Fe et Mn ont été observés dans les systèmes 
turbides (Coquery et al., 1997 ; Quémerais et al., 1998 ; Maurice-Bourgoin, 2001 ; Barbiaz et 
al., 2001 ; Tseng et al., 2001 ; Laurier et al, 2003 ; Ravichandran, 2004 ; Sanei et Goodarzi, 
2006 ; Muresean et al., 2007, Dutra-Maia et al., subm.). Par ailleurs, selon la nature des 
particules, leur granulométrie mais également selon les conditions du milieu, il s’établit un 
équilibre entre la quantité adsorbée de Hg sur la phase solide et la quantité dissoute au niveau 
des interfaces. Notamment les particules fines, comme les argiles, et les substances 
organiques de haut poids moléculaire, comme les acides humiques et fulviques, constituent 
des sites préférentiels d’adsorption de Hg (Coquery et al., 1997 ; Quémerais et al., 1998 ; 
Teseng et al., 2000 ; Barbiaz et al., 2001 ; Laurier et al, 2003 ). Ces processus sont étroitement 
associés à de nombreuses réactions chimiques d’oxydo-réduction.  
 
Par exemple, dans différentes zones estuariennes boréales, les associations entre le Hg 
particulaire et la matière organique, principalement avec les groupes thiols, à l’interface eau-
sediment, semblent expliquer la distribution de Hg (Coquery et al., 1997 ; Cossa et Gobeil 
2000 ; Laurier et al., 2003). Alors que dans le fleuve Saint Laurent (Canada), le mercure, en 
phase particulaire ou en phase colloïdale, se trouve principalement complexé aux oxy-
hydroxydes de Mn et Fe (Quémérais et al., 1998). 
 
Dans les eaux superficielles des rivières tropicales, comme par exemple dans le bassin 
amazonien, la répartition des différentes formes chimiques de Hg est considérablement 
influencée par les spécificités géochimiques des différents types d’eaux (plus détaillée au 
I.3.3. de ce chapitre). Dans le Rio Negro, le Hg est principalement lié au carbone organique 
(Maurice-Bourgoin et al., 1999b ; Oliveira et al., 2007), tandis que dans le Rio Tapajós le Hg 
est adsorbé aux particules riches en Fe et Al (Roulet et al., 1998 et 2001). Dans le fleuve 
Amazone, le mercure semble préférentiellement associé à la fraction fine des matières en 
suspension (Maurice-Bourgoin et al., 1999b, 2000a et 2003 ; Roulet et al., 2001) et 
particulièrement aux oxy-hydroxydes de Mn (Dutra-Maia et al., subm). 
 
I-2.1.4. Bioaccumulation et bioamplification 
 
La bioaccumulation est la capacité des organismes à absorber et concentrer dans tout ou 
une partie de leur organisme certains éléments. La bioamplification est l'augmentation 
cumulative des concentrations d'une substance persistante, à mesure que l'on monte dans la 
chaîne alimentaire. Par exemple, dans le cas de Hg, le MMHg est l’espèce chimique 
Chapitre I – 
Le cycle biogéochimique du mercure : état des connaissances 
__________________________________________________________________________________________ 
 13 
dominante dans les hauts niveaux trophiques car elle est directement assimilable et faiblement 
dégradable, ce qui confère à cette molécule la particularité d’être « bioamplifiable ».  
 
En milieu aquatique, les premiers niveaux trophiques tels que le phytoplancton et le 
zooplancton incorporent du mercure selon un processus d’adsorption passive en surface ou 
lors d’absorption de nourriture. Dans le cas des organismes autotrophes, l’adsorption passive 
constitue la voie directe d’exposition (Mason et al., 1996, Henrrin et al., 1998). En revanche, 
les organismes hétérotrophes peuvent être exposés à des niveaux de concentrations plus 
élevés par voie indirecte (Abreu et al., 2000 ; Munthe et al., 2007). Dans le plancton, le 
facteur de bioconcentration (BCF) de MMHg est de l’ordre de 104 par rapport à sa 
concentration dans l’eau. Dans les espèces de poissons carnivores, il peut atteindre 107 (Stein 
et al., 1996 ; Horvat et al., 1999). Le processus de bioamplification de MMHg s’explique par 
le déséquilibre entre les quantités ingérées et excrétées par les organismes. Les entrées de 
MMHg dans les organismes aquatiques sont régulées par des mécanismes de pénétration 
cellulaire ; le MMHg présente une grande solubilité dans les lipides et les solvants, mais a 
surtout une grande affinité pour les groupes thiols (-SH), particulièrement abondants dans les 
protéines comme la cystéine, par exemple. Par conséquent, l’excrétion de cet élément est 
rendue difficile en raison de la grande stabilité des liaisons intra-cellulaires. 
 
Les processus de bioaccumulation et de bioamplification de MMHg sont également 
dépendants de la qualité du milieu. Par exemple, les concentrations en MMHg dans les 
poissons sont étroitement associées à la quantité de Hg inorganique présent dans le milieu 
aquatique mais aussi aux conditions environnementales locales (paramètres physico-
chimiques de l’eau, dynamique hydrologique, activités bactériennes et de la biomasse en 
général) (Munthe et al., 2007 ; Kehrig et al., 2008) 
Les fortes concentrations de MMHg mesurées dans les poissons carnivores résultent de 
la conjugaison entre, d’une part, les transferts cumulatifs de MMHg des proies aux prédateurs 
depuis la base des réseaux trophiques jusqu’aux derniers maillons de la chaîne alimentaire, et 
d’autre part, le facteur temps, augmentant la bioaccumulation chez les consommateurs 
terminaux (Boudou et Ribeyre, 1997b). De nombreux paramètres physiques, biologiques et 
chimiques contrôlent donc la bioaccumulation de MMHg dans la chaîne trophique aquatique. 
Le MMHg, bioaccumulable dans les populations benthiques et pélagiques, peut être 
apporté par les sédiments (Henri et al., 1998 ; Mason et al., 2000 ; Munthe et al., 2007 ) et par 
les plantes aquatiques (Guimarães et al., 2000 ; Mauro et al., 2002). Par exemple, Garcia et al. 
(2007) ont observé que la bioaccumulation de MMHg dans le zooplancton est étroitement 
associée à la dynamique hydrologique des lacs étudiés mais aussi à la qualité du milieu 
aquatique. Ils ont observé des concentrations de MMHg plus élevées dans les espèces 
zooplanctoniques qui vivent dans les lacs dont une partie des forêts de leur bassin de drainage 
a été déboisée ; en revanche, les concentrations de MMHg dans le zooplancton des lacs dont 
le bassin avait été brûlé, restent inchangées par rapport à celles mesurées dans les lacs non 
anthropisés. 
 
I-2.2. Transferts du mercure aux interfaces des environnements aquatiques 
 
Les processus de transport et de transfert des espèces de Hg entre les différents milieux 
aquatiques, comme les fleuves, les lacs, les nappes ou les estuaires sont complexes et 
fortement dépendants des propriétés physico-chimiques des eaux. De nombreux échanges 
sont possibles entre les quatre grands compartiments de l’environnement qui sont 
l’atmosphère, l’eau, les sédiments et la biomasse (Fig. I.3).  
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Dans l’eau, les espèces mercurielles peuvent passer d’une phase à l’autre, de la phase 
dissoute à la phase particulaire et vice-versa, en fonction des paramètres physico-chimiques 
du milieu, des apports en éléments chimiques susceptibles de se complexer au Hg et de 
l’activité biologique. Les sédiments et la biomasse peuvent constituer soit une source, soit un 
piège de Hg. Dans la chaîne trophique, les composés de Hg peuvent être assimilés en fonction 
du mode d’alimentation puis stockés dans les organismes ou évacués par excrétion.  
 
I-2.2.1. Transferts eau/atmosphère  
 
Les échanges entre l’eau et l’atmosphère sont des processus qui régulent en grande 
partie la concentration du mercure dans les environnements aquatiques car le mercure gazeux 
(Hg°) présente une faible solubilité dans l’eau et une grande partie est donc volatilisée avant 
de s’échapper dans l’atmosphère (Schroeder et Munthe, 1998 ; Mason et Sheu, 2002 ; Selin et 
al., 2007). La stabilité de Hg° dont la durée de vie est de 0,5 à 2 ans en atmosphère sèche, 
conduit à une grande dispersion de cet élément dans des zones très éloignées des sources de 
pollution.  
 
Par ailleurs, les échanges entre l'atmosphère et l'océan jouent un rôle important dans le 
cycle et le transport du mercure. Les émissions océaniques peuvent donc contribuer au 
transport à longue distance du mercure atmosphérique qui peut se déposer dans l'océan, puis 
être ré-émis dans l'atmosphère (Schroeder et Munthe, 1998 ; Hedgecock et Pirrone, 2004). 
Ces échanges sont de deux types : les dépôts et les émissions atmosphériques. Les dépôts 
peuvent être des retombées humides ou sèches et constituent un puits de mercure inorganique 
pour l’atmosphère. L’oxydation de Hg° en Hg2+ dans les océans est due principalement à la 
présence de radicaux OH (87%) mais également d’ozone. L’émission de Hg° dans 
l’atmosphère est augmentée avec l’intensité lumineuse et les températures lesquelles 
favorisent non seulement les développements bactériens des souches capables de réduire le 
Figure I.3 : Les transferts et les transformations des espèces de Hg dans 
l’environnement (Stein et al., 1996) 
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mercure inorganique en Hg°, mais aussi la réduction photochimique (Stein et al., 1996 ; Selin 
et al., 2007). 
Le modèle global des flux de mercure proposé par Selin et al. (2007) précise que les 
retombées atmosphériques représentent un flux de 2 100 Mg de Hg2+ an-1 dû aux 
précipitations et de 4 700 Mg de Hg2+ an-1 dû aux dépôts secs. Ils ont estimé un flux de 2 800 
Mg an-1 de Hg gazeux provenant des océans dont 87% est issu des ré-émissions recyclant le 
Hg entre les eaux douces, l’atmosphère, le sol, la végétation et la couche de mélange des 
océans. 
 
Dans les environnements lacustres, la production de mercure gazeux par photoréduction 
de Hg2+ a été souvent observée à l’interface eau/atmosphère ainsi que dans l’hypolimnion 
(Amyot et al., 1997 ; Amouroux et al., 1999 ; Beucher et al., 2002 ; Dill et al., 2006 ; 
Peretyazhko et al., 2006 ; Garcia et al., 2006 ; Muresan et al., 2007). Cette production est 
favorisée par la présence d’agents réducteurs comme certains composés de la matière 
organique et plus particulièrement par les ions complexants fer-carboxylates (Beucher et al., 
2002 ; Garcia et al. 2006) ; le Hg gazeux peut être émis par les macrophytes ou après 
réduction dans les couches profondes (Garcia et al., 2006).  
Les flux d’émission de Hg° vers l’atmosphère sont plus importants dans les lacs 
tropicaux que dans les lacs tempérés, en raison des températures de surface élevées (entre 25 
et 32°C). Par exemple, dans le réservoir de Petit-Saut, en Guyane française, Muresan et al. 
(2007) ont estimé un flux de 4,152 kg de Hg° an-1 (20,7 moles de Hg° an-1) entre l’eau de 
surface et l’atmosphère et un flux de 0,341 kg de Hg° an-1 (1,7 moles de Hg° an-1) entre les 
couches d’eaux profondes vers les eaux de surface. Dans ce même réservoir, Amouroux et al. 
(1999) ont estimé des flux journaliers d’émission de Hg°, variant environ de 9,5.10-8 à 
26,6.10-8 g m-2 j-1 (de 473 à 1325 pmol m-2 j-1) en fonction des points de prélèvements. En 
revanche, dans les lacs tempérés, Amyot et al.(1999) ont estimé une variation de seulement ~ 
9,6.10-8 à 28,9.10-9 g m-2 j-1 (de 48 à 144 pmol m-2 j-1).  
 
Les valeurs élevées des flux de Hg° mesurés dans le réservoir de Petit-Saut, ont mis en 
évidence l’importance des systèmes aquatiques tropicaux tels que les lacs naturels ou 
artificiels et autres zones inondables, comme une source importante de Hg gazeux dans le 
bilan global de Hg atmosphérique. 
 
I-2.2.2. Transferts eau/sédiment 
 
Dans les sédiments, les principaux mécanismes contrôlant les transferts vers la colonne 
d’eau sont : la diffusion passive, la bioturbation et la remobilisation mécanique liée à 
l’hydrodynamisme. 
 
Les transferts du mercure et de ses différentes espèces à l’interface eau-sédiment 
peuvent être mesurés de deux manières :  
1) en évaluant la diffusion de Hg à partir des concentrations dans les eaux 
interstitielles des sédiments de fond (Hammerschmidt et al., 2004 ; Muresan et al., 
2007) et  
2) directement par la mesure des flux benthiques à l’aide de chambres benthiques 
installées sur le fond (Monperrus et al., 2007 ; Point et al., 2007) et qui permettent 
de mesurer les flux diffusifs ainsi que les flux advectifs. Ces derniers sont dus aux 
courants et à l’action du vent susceptibles de remettre en suspension les sédiments 
de fond (Kim et al., 2004 et 2006 ; Conaway et al., 2007), ainsi qu’à certaines 
activités biologiques qui peuvent induire des phénomènes de bioirrigation et de 
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bioturbation (Martin et al., 2005 ; Surette et al., 2006 ; Point et al., 2007 ; Newton 
2008), tandis que les flux diffusifs peuvent être induits par des réactions chimiques 
de mise à l’équilibre des espèces présentes entre la superficie du sédiment et le fond 
de la colonne d’eau.  
 
Dans les rivières, le mercure est essentiellement transporté sous forme particulaire, 
adsorbé aux TSS, avec des pics de concentrations en période de crue, dus au lessivage des 
bassins versants traversés (Roulet et al. 1998; Maurice-Bourgoin et al., 2000, 2003 ; 
Mascarenhas et al., 2004 ; Telmer et al. 2006). Le dépôt de ces particules dans les plaines 
d’inondation permet donc le piégeage à long terme de Hg dans les sédiments. 
 
Dans les sédiments, le mercure est associé aux composés organiques tels que les acides 
humiques et fulviques (Hammerschmidt et al., 2004 ; Sanei et Goodarzi, 2006 ; Conaway et 
al., 2007) mais aussi aux composés inorganiques comme les sulfures et les oxy-hydroxydes de 
Fe et Mn (Gobei et Cossa, 1993 ; Muresan et al., 2007). Les mécanismes de solubilisation des 
espèces de Hg dans les environnements aquatiques varient d’un site à l’autre et peuvent être 
associés à la solubilisation de la matière organique, la dissolution des hydroxydes de Fe et Mn 
et également à l’activité biologique. 
 
I-3. LE MERCURE DANS LE BASSIN AMAZONIEN 
 
Un des problèmes environnementaux majeurs en Amazonie concerne le risque de 
contamination par le Hg des environnements aquatiques et des populations riveraines. Sous sa 
forme organique, ce métal présente une toxicité élevée et en fonction de sa teneur dans 
l'organisme, peut affecter le système nerveux, rénal, ainsi que le développement moteur.  
 
I-3.1. Les activités humaines et les sources naturelles dans les émissions de Hg° 
 
Les premières études réalisées en Amazonie sur le thème du mercure, ont été orientées 
sur les régions d'orpaillage exploitées depuis l'époque coloniale (1550-1880) jusqu'à nos 
jours. Le comité scientifique brésilien des problèmes environnementaux (SCOPE – Projet Hg) 
a estimé qu'en 1993, 650 000 orpailleurs exploitaient l'or de la région sans précaution 
particulière, ni infrastructure organisée (Jernelov et Ramel, 1994). Le mercure est en effet 
utilisé dans les pratiques d'extraction aurifère pour sa propriété à s'amalgamer avec l'or en 
particulier. Le brûlage de l'amalgame permet aux orpailleurs de concentrer les particules d'or 
en libérant le Hg sous forme vapeur dans l'atmosphère ou sous forme de fines gouttelettes sur 
le lieu même de l'extraction. Au cours de ces manipulations, 5 à 45 % du mercure est rejeté 
directement dans les rivières. Le reste s’évapore sous forme de mercure élémentaire dans 
l’atmosphère (Pfeiffer et Lacerda 1988) et finit par se re-déposer avec les pluies ou les 
aérosols et contaminer l’environnement dans d’autres bassins que ceux d’émission.  
 
Dans les sites d’orpaillage, les teneurs en Hg atmosphériques atteignent des valeurs très 
élevées et peuvent varier de 10 000 à 296 000 ng.m-3 à Porto Velho (Marins et al., 1991), 
tandis que dans les agglomérations voisines, elles sont très variables, variant de 140 à 170 
ng.m-3 dans un rayon de 450 m autour des commerces de l’or (Pfeiffer et al., 1991). Une partie 
importante de Hg émis se dépose rapidement près des sources (Marins et al., 1991 ; Malm et 
al., 1991 ; Pfeiffer et al., 1993).  
Dans une région du Rio Negro éloignée de toute source anthropique directe de Hg, la 
concentration moyenne de Hg gazeux dans l’atmosphère est de 1,3 ng.m-3 (Fadini et Jardim, 
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2001). Mason et al. (1994) ont proposé une concentration de Hg atmosphérique pré-
industrielle de 0,5 ng.m-3.  
 
Si les premières études du cycle de Hg en Amazonie se sont focalisées sur les sites 
d'orpaillage (Malm, et al., 1990, 1995b; Nriagu et al., 1992; Pfeiffer et al., 1993), en revanche, 
des études récentes ont montré l'importance des sources d'origine naturelle et antérieures aux 
activités humaines dans la région, par exemple, dans les concentrations élevées de Hg mesuré 
dans les sols tropicaux du bassin du Rio Tapajós (Roulet et al., 1998). Le processus d'érosion 
des sols anciens mis à nu par certaines pratiques agricoles (Roulet et al., 1999 ; Lacerda et al., 
2004) ou de lessivage des sols et des roches des bassins du piémont andin, particulièrement 
important en saison des pluies (Maurice-Bourgoin et al., 2000a) constitue un facteur clé dans 
la perturbation du cycle naturel de Hg en Amazonie. Ce processus de lessivage des sols 
amazoniens (plus détaillé au item I-3.2. de ce chapitre) conduit à une exportation de Hg 
naturellement présent dans les sols vers les eaux de surface. 
 
Les actions de déforestation et de brûlis constituent d’autres sources d’origine 
anthropique de Hg gazeux dans l’atmosphère. Depuis le début de l’ère coloniale, on estime 
qu’au Brésil, plus de 200 tonnes de Hg° ont été émis dans l’atmosphère par la combustion de 
la biomasse végétale. Roulet et al. (1999) ont déterminé dans trois forêts de l’Amazonie 
brésilienne, un facteur d’émission de Hg° égal à 273 g Hg.km-² dû aux incendies de forêt 
primaire et un facteur de 370 g Hg.km-² dû aux pratiques d’agriculture sur brûlis. 
 
Dans la zone minière de Alta Floresta (Mato Grosso), Hacon et al. (1995) montrent que 
5 à 20% de Hg dans l’atmosphère se retrouverait associé aux particules fines provenant de la 
combustion de la biomasse forestière et aux particules plus grossières issues de l’érosion 
éolienne des sols, 5 à 15% de la masse des aérosols étant constituée de carbone élémentaire. 
Artaxo et al. (2000) ont mesuré une valeur moyenne pour l’Amazonie brésilienne de 3,05 
ng.m-3 de Hg° (sur 64 points d’échantillonnage prélevés d’août à septembre 1995 et sur des 
altitudes de 1000 à 5000 m en Amazonie brésilienne. Les plus faibles concentrations (0,5 à 2 
ng.m-3) ont été enregistrées au-dessus des zones vierges de forêt primaire et des zones 
éloignées des centres d’orpaillage. Par ailleurs, ces auteurs ont proposé trois mécanismes 
distincts permettant d’expliquer les fortes concentrations de Hg gazeux après brûlage de la 
biomasse : i) l’adsorption de Hg gazeux sur les particules émises par les feux de forêt, ii) 
l’émission directe de Hg° par la combustion de la végétation, et iii) la volatilisation de Hg° de 
la surface des sols pendant les incendies. Plus récemment, Silva et al. (2006) ont estimé une 
émission de 0,26 t.an-1 de Hg° à l’interface eau-atmosphère dans une zone inondable du Rio 
Negro et un dépôt humide de 22,9 µg.m-2 an-1 correspondant à 15,8 t.an-1. Dans ce bassin, 
l’émission de Hg° dans l’atmosphère représente donc seulement 1,6 % du dépôt humide 
annuel indiquant que les caractéristiques géochimiques des eaux du Rio Negro, très acides et 
riches en colloïdes, constituent un environnement favorable à l’accumulation de Hg dans 
l’eau. 
 
I-3.2. Transfert de mercure des sols aux milieux aquatiques 
 
Dans le bassin Amazonien, l’infiltration, la lixiviation, la dissolution et la précipitation 
dans les horizons de surface, ainsi que le ruissellement sont les processus majeurs de transfert 
de solutés des sols vers les eaux de surface (Maurice-Bourgoin, 2001 ; Roulet et Grimaldi, 
2001). En milieu tropical, la genèse et le fonctionnement des sols associé à l’écoulement 
latéral permettent d’expliquer le transfert de certains solutés dans les eaux de surface.  
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En Amazonie, on distingue deux grands types de sols (cf. § II.1.1.1) : les sols 
ferrallitiques (oxisols et ultisols) et les podzols. Les oxisols ou sols de plateaux, sont formés 
d’épais horizons micro-agrégés constitués essentiellement de kaolinite. Le long de la pente, 
les sols deviennent plus sableux et rajeunis par le lessivage de surface formant, dans les bas 
de pente, les ultisols. Ces sols sont constitués d’une épaisse couche horizontale de quartz 
blanc avec une accumulation de matière organique en profondeur (Lucas et al., 1996). La 
dissolution de la kaolinite et des oxyhydroxydes de Fe est un processus clé qui explique la 
transformation progressive des oxisols des plateaux en ultisols puis en podzols le long des 
pentes (Roulet et Grimaldi, 2001). 
Les sols ferrallitiques, du type de ceux rencontrés en Amazonie centrale dans notre zone 
d’étude, sont également abondants en Guyane française et apparaissent comme un réservoir 
naturel de mercure (Roulet et al., 1998 ; Zeidemann, 1998 ; Fostier et al., 1999 ; Grimaldi et 
al., 2000). Ce dernier s’accumule dans les premiers 20 cm des horizons minéraux, associé aux 
oxyhydroxydes de Fe et Al, et les concentrations peuvent varier de 10 à 30 mg.Hg.m-2, dans la 
région du Tapajós, jusqu’à 70 mg.Hg.m-2 dans des sols de Guyane française (Roulet et al., 
1999).  
Dans les sols de type podzols, largement représentés dans le haut bassin du Rio Negro, 
les solutions, très chargées en matière organique, circulent rapidement à travers des matériaux 
sableux donc très poreux et à faibles surfaces d’échange (Lucas et al., 1996). Ces 
caractéristiques favorisent la migration latérale vers les axes de drainage puis à la formation 
de complexes organométalliques sur lesquels le Hg est lié.  
 
La remobilisation de Hg des sols ferralitiques vers les milieux aquatiques peut donc 
résulter de l’évolution naturelle des couvertures pédologiques à travers des processus comme 
l’arénisation et la podzolisation (Roulet et al., 1998 ; Zeidemann, 1998). Ces processus sont 
caractéristiques de l’évolution pédologique des sols amazoniens. L'arénisation correspond à 
l'érosion sélective des argiles fines riches en oxy-hydroxydes et donc en Hg, le long des 
pentes. La podzolisation, résultat de l’action conjointe des processus d’acidification et de 
lessivage, conduit à la destruction des matériaux argileux puis à la formation de complexes 
organométalliques et à leur exportation (Lucas et al., 1996). 
 
En Guyane, les ultisols des bassins versants affectés par le processus d’érosion 
retiennent le Hg sur une moindre épaisseur que les oxisols. Ce processus d’érosion est 
particulièrement actif dans les conditions climatiques tropicales à forte pluviosité. La nappe 
perchée qui se forme au cours des averses dans la couche superficielle du sol remobilise et 
exporte des éléments comme le Hg, mis en solution ou en suspension vers les systèmes 
aquatiques (Grimaldi et al., 2000). 
 
Donc, le lessivage des sols par ruissellement soit superficiel, soit sub-superficiel, 
contribue au départ de Hg, principalement associé aux particules organominérales fines, vers 
le milieu aquatique. Par exemple, de fortes concentrations de Hg total dissous ont été 
mesurées dans les rivières d’eaux noires du bassin du Rio Negro (Maurice-Bourgoin et al., 
1999b ; Bisinoti et al., 2007), riches en matière organique principalement sous forme 
colloïdale (Rocha et al., 2000 et 2003). Par ailleurs, dans ce même bassin, les sols inondables, 
riches en substances humiques, présentent des concentrations en Hg total de 1,5 à 2,8 
supérieures à celles mesurées dans les sols non inondables et constituent une source 
importante de Hg dans les eaux de surface et de nappe (Oliveira et al., 2007).  
Dans le bassin du Tapajós, le ravinement et l’érosion des sols sont responsables du 
transfert de 500 à 3 000 µg de Hg m-2 vers les environnements aquatiques (Roulet et al., 
1999) ; le Hg transféré se trouve essentiellement sous forme particulaire. Ces transferts de 
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matière sont considérablement amplifiés sur les sols dénudés après déforestation et 
contribuent à l’augmentation des concentrations de mercure dans les eaux de surface de sous-
bassins versants amazoniens non affectés par les activités d’orpaillage (Roulet et al., 1998, 
1999 et 2000 ; Farella et al., 2007). 
 
I-3.3. Transport du mercure dans les rivières amazoniennes 
 
Le transport, la spéciation et la transformation du mercure dans les eaux de surface des 
rivières amazoniennes sont étroitement associés aux différentes caractéristiques géochimiques 
des eaux (Roulet et al. 1998 ; Roulet et Grimaldi, 2001 ; Maurice-Bourgoin, 2001 et 2003). 
 
Les eaux blanches 
 
Les fortes concentrations de Hg particulaire dans les eaux blanches sont dues 
essentiellement aux fortes charges de matériel en suspension (TSS) provenant de l’érosion des 
sous-bassins andins (Maurice-Bourgoin et al., 1999b, 2000a et 2003). Par exemple, le Rio 
Madeira, l’un des principaux tributaires d’eaux blanches de l’Amazone, reçoit annuellement 
un flux de matière particulaire de l’ordre de 230 millions de tonnes. Le Rio Beni, en 
Amazonie bolivienne, contribue à ce transport à hauteur de 72%, contre 28% pour le Mamoré, 
alors que leurs participations au débit liquide sont respectivement de 52% et 48% (Guyot, 
1993). Les concentrations en Hg total (dissous + particulaire) dans les eaux du bassin du Rio 
Madeira varient, en saison sèche, de 2,24 à 2,57 ng.l-1 dans les eaux à la sortie du glacier du 
Rio Zongo et à 7,00 ng.l-1 dans les eaux du Rio Madeira à Porto Velho, pour atteindre 9,49-
10,86 ng.l-1 à sa confluence avec l’Amazone (Maurice-Bourgoin et al., 2000a). Ces auteurs 
ont donc observé une augmentation des concentrations de Hg total d’amont en aval du bassin. 
Ils ont également remarqué que les valeurs maximales de flux de Hg n’ont pas été 
enregistrées dans les tributaires exploités pour leur or alluvial (2,25 à 6,99 ng.l-1 et 1,07 à 8,22 
mg j-1 km-2) mais à 200 km en aval, à l’entrée de la plaine alluviale (7,22 à 8,22 ng.l-1 et 9,47 à 
9,52 mg j-1 km-2). Ces résultats mettent en évidence l’importance du processus d’érosion dans 
la charge sédimentaire des eaux de surface, le Hg étant préférentiellement attaché aux 
composés organiques ou en absence de ces derniers, aux composés inorganiques particulaires 
tels que les oxyhydroxydes de Fe, Al et Mn. 
 
Dans le fleuve Amazone, les concentrations en Hg total varient, en amont de sa 
confluence avec le Rio Tapajós, de 7,5 à 32,5 ng.l-1 entre les périodes d’étiage et de crue 
(Roulet et al., 2001) ; à l’aval de sa confluence avec le Rio Madeira, le Hg total atteint en 
basses eaux, 9,08 ng.l-1 dont 5,54 ng.l-1 dans la fraction dissoute (Maurice-Bourgoin et al., 
2000a).  
Ces résultats mettent en évidence le rôle important du climat et de l’hydrologie dans les 
processus d’érosion et de mobilisation de Hg particulaire associé à la charge sédimentaire. 
 
Les eaux claires 
 
Dans le Rio Tapajós, principal tributaire d’eaux claires de l’Amazone, le Hg est 
transporté essentiellement sous forme particulaire, associé aux fractions fines (Roulet et al., 
2001). Les concentrations de Hg dissous et particulaire varient respectivement de 0,5 à 1,8 ng. 
l-1 et de 167 à 425 ng.g-1. Les concentrations en Hg particulaire suivent un cycle saisonnier 
avec des maximums en début de crue, contrairement à celles du mercure dissous qui restent 
faibles quel que soit l’épisode hydrologique. Les teneurs en Hg particulaire représentent de 40 
à 90 % du Hg total, les maximums étant généralement observés en début de crue. Ces 
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maximums sont associés aux fortes quantités de TSS apportées par l’érosion des sols 
accélérée par les actions de déforestation qui sont courantes dans ce bassin. D’autre part, ces 
auteurs expliquent que les fortes valeurs de C et de Hg sur les particules sont dues au 
processus de coagulation entre la matière organique et ce métal. Les particules en suspension, 
en normalisant leur contenu en oxyhydroxydes de Fe et Al, ne sont pas plus riches en Hg que 
les sols avoisinants confirmant l’importance de l’érosion et du drainage dans la qualité 
géochimique des eaux de surface (Roulet et al., 2001). 
 
Les eaux noires 
 
Le Rio Negro en est l’exemple le plus représentatif. C’est l’affluent de l’Amazone le 
plus riche en Hg (Maurice-Bourgoin et al., 1999b ; Dutra-Maia et al., subm), avec des 
concentrations en mercure dissous, mesurées en décrue, de 7 ng.l-1, et des teneurs en Hg 
particulaire dix fois supérieures (2 074 ng.g-1) à celles mesurées dans les autres tributaires 
(Maurice-Bourgoin et al., 1999b). Ces fortes concentrations en Hg sont liées à la richesse des 
ces eaux en carbone organique dissous qui représente jusqu’à 92% du carbone organique total 
(TOC) (Benedetti et al., 2002). Patel et al., 1999 ont observé que 30 à 50% du DOC dans le 
Rio Negro est sous forme colloïdale et composé essentiellement de substances humiques et 
fulviques pour lesquelles le Hg a une forte affinité (Rocha et al., 2000 et 2003). Les fortes 
concentrations en acides humiques et fulviques dans les eaux de surface du Rio Negro 
attestent d’un apport de matière organique d’origine allochtone (Patel et al., 1999 ; Benedetti 
et al., 2002 ; Aucour et al., 2003 ). Dans les eaux superficielles du Rio Negro, Oliveira et al. 
(2007) ont observé que le Hg dissous est étroitement associé aux substances humiques et lié 
aux groupes aromatiques/phénoliques/esters, principalement pendant la saison des pluies. Le 
Hg apporté par lessivage des sols peut alors coaguler avec ces substances humiques 
colloïdales, ce qui expliquerait les fortes teneurs en Hg particulaire.  
Les fortes concentrations en Hg dans le sous-bassin du Rio Negro sont étroitement liées 
aux processus de ruissellement d’eau pluviale dans les sols ferralitiques où l’accumulation de 
Hg est lié à la pénétration des substances humiques complexantes et mobiles puis à leur 
adsorption sur les surfaces des oxyhydroxydes de Fe en profondeur (Roulet et Lucotte, 1995). 
Les sols du bassin du Rio Negro sont en effet constitués à 80% de podzols (Dubroeucq et al., 
1999) et des teneurs en Hg de 100 à 250 ng g-1 ont été mesurées dans ce type de sols (podzols 
et latosols), au niveau de l’horizon d’accumulation des oxydes de Fe et Al (Roulet et al., 
1998). Durant la crue, ces sols inondés présentent des conditions physico-chimiques 
favorables à la réduction d’une partie des oxyhydroxydes de Fe ainsi qu’à leur dissolution, le 
pH acide favorisant la désorption de Hg qui peut ainsi migrer vers la colonne d’eau 
(Zeidemann, 1998 ; Oliveira et al., 2007). Par ailleurs, dans les eaux du Rio Negro, 80 à 90% 
de Fe et Al se trouvent dans la phase colloïdale sous forme d’oxyhydroxydes (Benedetti et 
al.,2003b). 
 
Donc la répartition des différentes formes chimiques de Hg dans les eaux superficielles 
est largement influencée par les spécificités géochimiques des différents types d’eaux en 
raison de l’affinité de cet élément pour la matière organique et les oxyhydroxydes de Fe, Al et 
Mn particulièrement.  
En résumé, dans les zones de production et de transfert des hydrosystèmes amazoniens, 
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I-3.4. Dépôt du mercure dans les plaines d’inondation  
 
Dans l’hydrosystème fluvial, en aval des zones de production et de transfert, se forme 
une zone de stockage, constituée de larges plaines alluviales inondables (Schumm, 1977). 
Elles sont formées par l’accumulation de sédiments transportés par les rivières et dans une 
moindre mesure, par les eaux de ruissellement.  
 
En termes de bilans hydrologique et sédimentaire, les zones d’inondation remplissent 
deux fonctions : 1) une fonction de stockage des éléments, stockage temporaire (sous formes 
dissoute et particulaire) ou à très long terme (sous forme de sédiments), et 2) une fonction de 
relargage des éléments dissous et des particules de la plaine vers le fleuve, lors des grandes 
inondations. 
 
Dans les zones de stockage du bassin amazonien, se distinguent deux types de systèmes 
lacustres naturels :  
i) les lacs d’embouchure, ou « rias en portugais» formés en amont de la confluence de 
deux grandes rivières d’eaux claires (Tapajós et Xingu) avec l’Amazone qui, par la 
puissance de son débit, constitue un barrage hydraulique naturel, et  
ii) les plaines d’inondation ou « várzeas en portugais», des rivières d’eaux noires 
(Negro) et d’eaux blanches telles que le Madeira et l’Amazone, comme dans le cas 
de notre zone d’étude.  
 
Les plaines d’inondation sont nombreuses et très vastes dans le bassin amazonien 
puisqu’elles occupent ~300 000 km², soit environ 5% de la surface du bassin versant mais 
elles sont encore très peu étudiées.  
Leur caractéristique majeure est leur dynamique hydrologique associée à celle du fleuve. 
Richey et al. (1989 et 1991) ont indirectement estimé que 30% des eaux du fleuve Amazone 
passe par les plaines inondables sur 2010 km depuis la frontière colombienne.  
Comme les rivières amazoniennes, les plaines inondables de l’Amazonie centrale sont 
différenciées, du point de vue géochimique, en deux types : eaux blanches et eaux noires. 
Alors qu’une grande partie de la matière organique des cours d’eau amazoniens est considérée 
comme hétérotrophe, les plaines inondables sont caractérisées par une production autotrophe 
(Junk et al., 1989) qui va jouer un rôle clé dans la spéciation et dans les bilans des éléments 
chimiques.  
 
Plusieurs auteurs ont observé l’importance des plaines inondables dans la distribution 
des éléments dissous vers les rivières. Seyler et al. (1998) ont étudié les variations 
saisonnières des concentrations de Fe et Mn dans le fleuve Amazone, à la station d’Óbidos 
qui  est la dernière station de jaugeage du fleuve avant l’estuaire, localisée à ~900 km de 
l’embouchure avec l’océan Atlantique. Ces auteurs ont constaté que les maximums  de 
concentrations en phase dissoute présentaient un décalage de plusieurs semaines par rapport 
au pic de crue. Ce déphasage a été interprété comme étant dû à l’influence de l’arrivée à 
Óbidos des eaux ayant séjournées dans les « várzeas » ou à des conditions biogéochimiques 
différentes qui ont permis une remobilisation des éléments associés à la phase particulaire. Ce 
même rôle des « várzeas » dans la distribution des éléments Al, Mn et Fe, dissous vers le Rio 
Solimões a été observé par Viers et al. (2005). Barroux et al. (2006) ont mesuré un bilan de 
masse négatif pour les terres rares lourdes (de Er au Lu) pendant la période de hautes eaux ; 
ils ont mis en évidence l’importance de la « várzea do Curuai »  sur le processus de transfert 
de ces éléments vers le fleuve.  
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Néanmoins, en ce qui concerne le rôle des plaines d’inondation dans le cycle 
biogéochimique de Hg, une seule étude, à l’heure actuelle, à été conduite dans la plaine 
d’inondation du Rio Beni (en Bolivie, à la sortie des Andes) dans le cadre d'un projet intitulé 
"Episodic, ENSO-Orchestrated Carbon Sequestration  in Amazonian River Basins by 
Erosion-Sedimentation Processes" (NSF award number EAR-0404169). Maurice-Bourgoin et 
al. (2002) ont observé une augmentation significative des concentrations de Hg (normalisées 
aux argiles) dans les sédiments de la plaine du Béni à partir des années 1970 jusqu’en 1995. 
Cette observation a été expliquée par la colonisation récente (extension des cultures dans les 
bassins andins, pratique du brûlis, etc…) ainsi que par un nouveau boom minier, activités qui 
accélèrent le processus d’érosion des sols en saison des pluies. Dans cette zone, les taux 
annuels de dépôt de sédiments et de mercure atteignent respectivement 126.106 t et 4,5 t T-
Hg, ce qui correspond à 42% et 14% des flux totaux annuels de sédiments et de Hg arrachés 
des massifs andins. Une diminution du taux de dépôt de Hg d’amont en aval de la plaine du 
Rio Beni, de 9,7 à 1,5 kg.an-1 entre Rurrenabaque et sa confluence avec le Rio Madre de Dios 
a également été observée (Maurice Bourgoin et al., 2004). Cette première étude a mis en 
évidence l’importance des plaines d’inondation dans les processus de transport, de spéciation 
et de depôt de Hg.  
 
Dans ce travail de thèse, nous réaliserons également un bilan du mercure entrant et 
sortant de la “várzea do Curuai” et estimerons son importance dans le processus de piégeage 
de cet élément en grande partie apporté par le fleuve.  
 
I-3.5. Spécificités de l’Amazonie dans la méthylation du mercure 
 
Les études sur le processus de méthylation de Hg dans les environnements aquatiques 
ont été, pour la plupart, réalisées en milieu tempéré. Les spécificités du cycle de Hg en milieu 
tropical, en particulier en Amazonie, sont encore mal connues et la diversité et la complexité 
des systèmes aquatiques amazoniens ne facilitent pas les investigations. Toutefois, les 
données disponibles permettent de localiser les sites à méthylation effectifs et potentiels en 
Amazonie. 
 
Dans les eaux, sédiments, sols et macrophytes 
 
En ce qui concerne le processus de méthylation de Hg dans les eaux de surface et dans 
la colonne d’eau, peu de projets ont été mis en place en Amazonie.  
Dans les zones tropicales, la seule étude sur ce processus a été réalisée en Guyane sur le 
site du Petit-Saut dans le cadre du programme « Mercure en Guyane » sous la coordination du 
CNRS/PEVS (Rapports CNRS I & II, 2001). Les concentrations en MMHg dissous dans les 
eaux de surface du réservoir de Petit Saut sont identiques en amont et en aval de Saut-Lucifer 
ainsi que dans la retenue du barrage (environ 0,03 ng.l-1). Dans ce système, le MMHg dissous 
représente de 0,7 à 2,2% de Hg total dissous, ce qui correspond aux valeurs mesurées dans les 
eaux douces superficielles des systèmes boréaux. En revanche, dans la colonne d’eau, les 
profils verticaux réalisés à Roche Génipa (située au centre de la retenue) ont montré une nette 
augmentation des teneurs en MMHg dissous avec la profondeur à mesure que les 
concentrations en oxygène dissous diminuent. Les concentrations en MMHg dissous sont dix 
fois plus élevées en profondeur qu’en surface, ce qui est en accord avec les valeurs mesurées 
dans les eaux anoxiques et riches en sulfures de l’hypolimnion de lacs boréaux stratifiés 
(Bloom et al., 1991 ; Cossa et al., 1994). Les concentrations de MMHg dissous mesurées dans 
le Sinnamary en aval du barrage (0,5 à 0,6 ng L-1) correspondent entre 20 à 40% de Hg total 
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dissous, et sont similaires à celles mesurées dans les eaux anoxiques de la retenue (0,3 à 0,5 
ng L-1 ; 14 à 22% de T-Hg). 
 
En Amazonie brésilienne, les premiers résultats sur les cinétiques de méthylation en 
milieu naturel aquatique, ont été obtenus dans les sédiments du Rio Madeira, de ses affluents 
et dans le réservoir de Samuel situé dans le Rondônia (Brésil) (Guimarães, 2001). Les taux 
net de méthylation sont plus élevés que ceux mesurés dans les zones boréales (Guimarães et 
al., 1994) auteurs ont montré l’importance de certaines souches bactériennes dans le processus 
de méthylation, principalement celles des bactéries sulfato-réductrices, en comparant des taux 
de méthylation mesurés dans des sédiments intacts et stérilisés (Guimarães et al., 1998 ; 
Mauro et al., 1999). Les températures élevées, les basses conductivités, le pontential redox 
négatif et le pH neutre constituent en effet, des facteurs favorables à la production de MMHg 
(Mauro et al., 1997 et 1999). De forts taux de production de MMHg ont été observés dans les 
racines adventives des plantes aquatiques (Guimarães et al., 1994 et 1998 ; Mauro et al., 
1999), en particulier dans les bancs de macrophytes flottant, où les taux sont trente fois 
supérieurs à ceux mesurés à la surface des sédiments sous-jacents (Guimarães et al., 2000). Le 
périphyton et son support racinaire représentent donc un milieu très favorable à la méthylation 
(Guimarães et al., 1999b). Ainsi la forte méthylation dans ces bancs de macrophytes favorise 
l’accumulation de MMHg dans les organismes hôtes.  
Dans la plaine d’inondation du Tapajós, Roulet et al. (2000a) ont observé que le MMHg 
atteint 5% de Hg total dans les sédiments superficiels du centre d’un lac d’inondation, 7,5% à 
la surface des sols de forêt inondée et 22% dans des bancs de macrophytes. Dans les sols et 
les sédiments étudiés, les concentrations et le taux de MMHg décroissent avec la profondeur. 
Les concentrations les plus élevées de MMHg ont été observées pendant la période de hautes 
eaux avec une augmentation dans le zooplancton au cours de la saison des pluies.  
Dans les zones inondées, les macrophytes représentent près de 50% de la production 
primaire totale, contre 32% pour la forêt (Forsberg et al., 1993). Par conséquent, la 
décomposition abondante de la matière organique issue soit des forêts inondées, soit des 
bancs de macrophytes aquatiques produit des composés organiques et nutritifs nécessaires au 
développement bactérien des souches méthylantes en particulier, ainsi qu’aux autres groupes 
d’organismes constituants les premiers maillons de la chaîne alimentaire.  
 
Tous ces résultats soulignent l’importance des cycles d’inondation dans la production et 
la bioaccumulation de MMHg dans les écosystèmes aquatiques amazoniens. 
 
Dans la chaîne trophique 
 
A titre de comparaison, dans les systèmes aquatiques boréaux, de nombreuses études ont 
été réalisées dans l’objectif de comprendre le rôle des conditions géochimiques en milieu 
naturel dans les processus de bioaccumulation et bioamplification de MMHg. Par exemple, 
dans des lacs et réservoirs canadiens, Tremblay et al. (1998) ont associé la bioamplification de 
MMHg dans les espèces planctoniques aux valeurs élevées de MMHg dans les TSS. Ils 
proposent que le MMHg provenant des sols inondés est bioamplifié dans les compartiments 
planctoniques car la charge de TSS augmente pendant l’érosion des sols inondés où l’activité 
bactérienne est intense en raison de la libération de carbone labile et d’éléments nutritifs. La 
variation du niveau d’eau associée à l’inondation des sols apporte des particules contaminées 
en MMHg aux espèces zooplanctoniques. Par ailleurs, plusieurs scientifiques ont observé que 
le processus de bioamplification du MMHg, du zooplancton vers les poissons, est étroitement 
associé au régime alimentaire (Hall et al., 1997 ; Paterson et al., 1998 ; Montgomery et al., 
2000 ) ainsi qu’à la taille des individus (Kainz et al., 2002 et 2006 ; Masson et Tremblay, 
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2003 ). Garcia et Carignan (1999) et Garcia et al. (2007) dans des lacs canadiens, ont montré 
que la variation saisonnière des concentrations de MMHg dans le zooplancton est étroitement 
liée aux variations du DOC et des sulfates. 
 
Si plusieurs études de bioamplification de MMHg ont été associées aux changements 
des conditions naturelles dans les systèmes aquatiques boréaux, en Amazonie, rares sont les 
publications qui confirment ce lien. Si l’incidence de certaines activités humaines dans 
l’augmentation des concentrations en Hg dans l’hydrosystème amazonien (eau, sédiments et 
sols) a été mise en évidence dans plusieurs sous-bassins, en Bolivie (Maurice Bourgoin et al., 
2002), et au Brésil (Béliveau, 2007), en revanche, les impacts sur l’accumulation du MMHg 
dans les chaînes trophiques ont été très peu étudiés. Malgré la grande quantité de travaux 
publiés sur les concentrations de MMHg dans les poissons des principaux sous-bassins 
amazoniens (Akagi et al., 1995a ; Malm et al., 1995b ; Palheta et Taylor, 1995 ; Barbosa et 
al., 1997 ; Lebel et al., 1997 ; Kehrig et al., 1998 ; Brabo et al., 1999 ; Fréry et al., 1999 ; 
Granjean et al., 1999 ; Dolbec et al., 2000), il n’est pas possible de corréler ces concentrations 
élevées avec un accroissement des activités d’origine anthropique.  
Par exemple, dans la plaine littorale de l’Amapa, à la frontière entre le Brésil et la 
Guyane française, les teneurs en Hg ont été comparées dans les sédiments et les poissons de 
deux lacs différenciés par la présence d’une intense activité d’orpaillage en amont de l’un 
d’eux depuis 1984, ainsi que dans les populations riveraines (Guimarães et al., 1999a ; 
Guimarães, 2001). Les concentrations en Hg sont deux fois supérieures dans les sédiments 
récents du lac perturbé par rapport à celles mesurées dans le lac témoin, mais elles restent 
comparables à celles des sols de la région. Les teneurs en Hg total des poissons dans le lac 
témoin et des cheveux des riverains sont 2 fois supérieures à celles mesurées dans le lac 
perturbé, alors que le pourcentage de MMHg (% T-Hg) dans les poissons reste le même dans 
les deux lacs, ainsi que le potentiel de méthylation de Hg dans les sédiments. Cela indiquerait 
que l’enrichissement en Hg total dans les sédiments et les poissons dû aux activités 
d’orpaillage n’entraîne pas une plus grande biodisponibilité de Hg ou de MMHg dans la 
chaîne trophique. 
Récemment, en Amazonie brésilienne, Kehrig et al. (2008) ont observé que l’ 
incorporation de MMHg par le muscle d’un poisson piscivore (Cicla ssp.) a été 
principalement lié à leur caractéristiques biologiques, tels que leur poids et longueur, et non à 
des caractéristiques limnologiques et anthropiques des rivières. Les concentrations en MMHg 
dans le poisson du Rio Negro, lequel est moins affecté par les activités humaines, ont été 
similaires à celles mensurées dans les mêmes poissons du Rio Madeira et Rio Tapajós où les 
activités de déboisement et minière ont été intensives. 
 
En revanche, de nombreuses études réalisées en Amérique du Sud, ont mis en évidence 
le processus d’accumulation de MMHg dans les populations locales consommatrices de 
poissons contaminés, au Brésil (Leino et Lodenius, 1995; Barbosa et al., 1995 et 1997; Malm 
et al., 1995 ; Lebel et al., 1997 ; Grandjean et al., 1999 ; Dolbec et al., 2000), en Bolivie 
(Maurice-Bourgoin et al., 1999b, 2000a) et en Guyane française (Cordier et al., 1998 ; Fréry 
et al., 1999). La teneur en Hg dans les poissons dépend de multiples facteurs, parmi lesquels 
le niveau trophique. Les concentrations en MMHg dans les poissons amazoniens de fin de 
chaîne représentent jusqu’à 100% de Hg total (Akagi et al., 1995a ; Malm et al., 1995 ; 
Palheta et Taylor, 1995 ; Kehrig et al., 1998 ; Fréry et al., 1999).  
 
Plusieurs recherches sur les habitudes alimentaires des populations d’Amazonie révèlent 
que le poisson est une composante importante de leur régime alimentaire, notamment les 
riverains (Brabo et al., 1999 ; Lebel et al., 1997 ; Barbosa et al., 1997 ; Granjean et al., 1999 ; 
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Fréry et al., 1999 ; Dolbec et al., 2000 ; Dolbec et Fréry, 2001). Cette forte consommation de 
poissons est étroitement liée à la forte productivité halieutique, particulièrement dans les eaux 
blanches amazoniennes enrichies en nutriments essentiels au développement des poissons 
(Junk, 1984). Par ailleurs, la consommation de certaines espèces de poissons par les 
populations locales, diffère avec les époques hydrologiques. Pendant la montée des eaux (de 
novembre à mai), de nombreuses espèces de poissons effectuent une migration vers les zones 
inondées, ce qui conduit une diminution de leur densité durant les hautes eaux (Boischio et 
al., 1995). En revanche, au cours de la décrue (de juin à octobre), ces poissons reviennent 
dans le lit principal de la rivière pour se reproduire, leur densité augmentant alors. Cette 
variation naturelle de la disponibilité en poissons explique les changements d’habitudes 
alimentaires chez les populations riveraines et, par conséquence, les variations au cours de 
l’année quant à leur exposition au Hg et au MMHg.  
 
Ces dernières années, une série d’études sur les effets de MMHg dans le système 
nerveux des populations riveraines en Amazonie brésilienne, particulièrement dans la région 
du Tapajós, ont été réalisées (Lebel et al., 1996 ; 1998 ; Dolbec et al., 2000). En revanche, le 
profil d’exposition de cette population, dont le régime alimentaire est à base de poissons, 
montre que l’exposition à de faibles doses est constante (Lebel et al., 1997 ; 1998 ; Dolbec et 
al., 2001) et qu’elle commence in utero (Boischio et Cernichiari, 1998). Les conséquences 
neurologiques dans le cas d’une exposition in utero sont irréversibles et affectent le 
développement moteur et mental des individus exposés. 
 
Des dernières études réalisées en Bolivie, le long de la rivière Beni, un des formateurs 
du Rio Madeira, il résulte que le principal problème de ces populations natives contaminées 
par le Hg réside dans le fait qu’elles sont sujettes à de nombreuses maladies endémiques 
(paludisme, fièvre jaune, dengue, etc…) et à des conditions de vie très précaires (parasitisme, 
anémie, HIV, etc…) ; elles sont généralement éloignées des centres de santé et soumises à de 
nombreuses agressions infectieuses. D’autres facteurs tels que la dénutrition globale, la 
déficience en micronutriments (fer, iode, zinc, calcium, vitamines diverses), certaines 
parasitoses, la santé des mères allaitantes et enceintes peuvent également interférer avec le 
bon développement neuromoteur et la croissance harmonieuse de l’enfant (Bénéfice et al., 
2006 ; Tschirchat et al., 2006).  
 
Dans ces conditions, l’interprétation causale et les recommandations sont délicates et 
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II-1. CONTEXTE GLOBAL ET IMPORTANCE DE L'AMAZONIE 
 
Le bassin amazonien, le plus grand bassin hydrographique du monde, s'étend sur une 
superficie d'environ 6,1.106 km², et représente 45% de l'Amérique du Sud dont la majorité 
(63,8%) est située en territoire brésilien (Fig II.1). Ce bassin est soumis à une forte pression 
anthropique depuis prés d'un siècle, avec un accroissement des activités humaines telles que 
l'exploitation forestière, les activités agricoles et minières, l'urbanisation, la construction de 
réservoirs hydroélectriques et de nouvelles routes. Ces activités ont des conséquences directes 
sur les couvertures végétale et pédologique, et induisent des modifications du régime 
climatique ; les effets conjugués des changements climatiques et des processus liés à la 
pédogénèse influencent les processus de transfert des éléments chimiques dans les bassins 
(Elbaz-Poulichet et al., 1999). 
 
L'Amazonie abrite en plus près d'un tiers des forêts tropicales et 10% des biotopes de la 
planète. Cette région est une des régions prioritaires dans la politique de développement 
menée au Brésil, en raison de son potentiel hydrique et de la diversité des espèces aquatiques 
commerciales. Le potentiel commercial des poissons d'eau douce est estimé à environ 220 000 
t.an-1 en Amazonie et la demande nationale est largement insatisfaite 
(www.ibama.gov.br/provarzea). Au Brésil, 91% de la production énergétique est d’origine 
hydroélectrique et la région amazonienne représente 40% du potentiel national (ANA et 
ANNEEL). Ces chiffres attestent de l'importance environnementale et économique de la 
région, à la fois dans un contexte mondial mais aussi au niveau de l'Amérique du Sud. 
 
L'acquisition de nouvelles données et connaissances de la région amazonienne est 
particulièrement justifiée au moment de la mise en place de mesures de prévention et de suivi 
de paramètres environnementaux, comme dans les programmes de gestion et de contrôles 
sanitaires et environnementaux par le gouvernement brésilien.  
 
II-1.1. Le bassin amazonien: généralités  
 




Le bassin amazonien est constitué de trois grandes unités structurales (Fig. II.1):  
1) le socle cristallin des boucliers brésilien au sud et guyanais au nord, qui 
représente 44% de ce bassin,  
2) une vaste unité sédimentaire d’environ 350 km de large à l’est, et  
3) à l’ouest, la chaîne Andine que borde ce bassin sédimentaire, avec une bande 
étroite de 100 à 200 km de large (Putzer, 1984) et des sommets culminants à 
plus de 6 000 m.  
 
Au niveau de la plaine amazonienne, se trouvent les zones inondables qui couvrent 44% 
de la totalité du bassin. 
 
D’après Schumm (1977), ce bassin versant peut être décomposé en une zone de 
production sédimentaire constituée par les reliefs, une zone de sédimentation constituée par la 
plaine alluviale, deltas et estuaires et, entre les deux, une zone de transfert.  






D’après une étude régionale (Melfi et al., 1996), environ 80% du bassin amazonien est 
couvert par des sols latéritiques. Ces sols sont caractérisés par une composition minéralogique 
riche en quartz, kaolinite, oxy-hydroxydes de fer et d’aluminium avec une extrême diversité 
d’organisation et de structures. 
Les principaux sols du bassin amazonien sont :  
i) les latosols qui occupent 45% du bassin versant, typiquement jaunes avec une 
dominance des sols ferrallitiques fortement désaturés;  
ii) les podzols rouges et jaunes qui occupent 30% du bassin versant et présentent 
un horizon argileux (RADAMBRASIL, 1976, 1978 ; EMBRAPA, 1979) et  
iii) la couverture pédologique du type de la formation « Alter do Chão » composée 
par des dépôts sédimentaires datant du Crétacé ou du début du Tertiaire, 
(Putzer, 1984; Horbe, 2003) et largement représentée en Amazonie centrale et 
dans notre zone d’étude, la « várzea do Curuai ». Cette formation est issue des 
produits d’érosion des boucliers guyanais et brésilien, et présente des sols très 
altérés chimiquement dû au climats tropicaux qui a entraîné la formation de sols 
ferrallitiques (Putzer, 1984 ; Iron 1984). Le manteau d’altération est 
uniformément constitué d’argile de type kaolinite, à faible capacité d’échange, 
d’oxydes et d’hydroxydes de fer et d’aluminium, d’un squelette quartzeux en 
proportion variables suivant la nature de la roche mère ou du sédiment 
(Bernoux, 1979) ; l’ensemble est fortement désaturé et acide.  
 
Figure II.1 : Réseau hydrologique et grandes unités géographiques du bassin amazonien avec 
















Le bassin Amazonien se situe en zone intertropicale, entre les latitudes 4°N et 20°S et 
les longitudes 50°W et 78°W (Sioli 1984), et sa pluviosité annuelle moyenne est de 2 460 
mm. Une des particularités du fleuve Amazone réside dans sa partie montagneuse, à l’ouest 
de son bassin, à la chaîne andine de Bolivie, du Pérou et de l’Equateur qui représente un peu 
plus que 10% de la superficie totale du bassin (Fig.II.1). Cette chaîne constitue une barrière 
orographique sur laquelle viennent buter les masses d’air chaudes et humides d’origine 
atlantique qui sont à l’origine des maximums pluviométriques sur les premiers reliefs du 
bassin du Rio Negro et à proximité des piémonts andins (Salati et Marques, 1984 ; Roche et 
al., 1990).  
 
Sur la majeure partie du bassin, on peut distinguer une saison « sèche » et une 
saison « humide » avec des décalages temporels entre le nord et le sud (Fig II.2). Au sud du 
bassin, la pluviométrie maximale est mesurée entre les mois de janvier et de mars, alors qu’au 
nord, les précipitations maximales sont observées entre les mois de mai et juillet.  
Des disparités dans les précipitations sont observées : i) les minimums mesurés sur le 
bassin sont de 300 mm.an-1 dans certaines vallées andines du Pérou et de la Bolivie ; ii) les 
maximums, observés dans les régions équatoriales humides, peuvent atteindre dans des cas 
extrêmes jusqu’à 6 000 mm.an-1 à la station de Rio Negro. Une importante hétérogénéité 
saisonnière existe entre le nord et le sud du bassin. Au nord de l’Equateur, dans le bassin du 
Rio Napo, le maximum saisonnier est observé de mai à juillet, alors qu’au sud, le maximum 
de pluviométrie est enregistré de décembre à mars. 
La variabilité climatique entre le sud et le nord du bassin est observable dans le régime 
des pluies.  
 
 
Figure II.2 : Carte des précipitations annuelles moyennes sur le bassin amazonien (d’après 
Molinier et al. 1997). 
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En Amazonie centrale, au niveau de notre zone d’étude, la saison des pluies a lieu de 
février à avril (Fig. II.3) avec une précipitation moyenne annuelle de 1 820 mm an–1 à la 
station de Óbidos. Cette station est la dernière station de jaugeage du fleuve Amazone avant 
l’estuaire, située à 01°56′S et 55°30′W, elle est localisée à ~900 km en amont de l’embouchure 
avec l’océan Atlantique et son sous-bassin versant couvre une superficie de 4 677.103 km2 
(Callède et al., 2002 et 2004). 
 
Figure II.3 : Précipitations annuelle estimées à la station de Óbidos (01°56′S, 55°30′W) à 
partir des polygones de Thyssen sur les stations Juruti, Óbidos et Oriximina (d’après 
Cochonneau http//www.ore-hybam.org), sur la période 1998 - 2006. 
 
L’année 2006, au cours de laquelle nous avons réalisé une campagne de prélèvement (en 
mars), avec une moyenne annuelle de 3285 ± 120 mm a-1, est une année particulièrement 
humide comparée aux 4 années précédentes (Fig II.3) et à la moyenne interannuelle sur la 




Le bassin amazonien est le plus grand bassin hydrographique continental du globe, avec 
une superficie de 6,1.106 km2, et son fleuve présente le plus fort débit moyen annuel avec 
209.103  m3 s-1 (à la station d’Obidos). La longueur du fleuve est de plus de 7 000 km entre les 
Andes et l’embouchure à l’océan Atlantique. Une de ses singularités est qu’il ne lui reste que 
60 mètres de dénivelé sur les derniers 3 100 km à parcourir jusqu’à son embouchure, 
expliquant ainsi l’étendue des zones d’inondation le long du chenal principal, et la distance 
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Les principaux tributaires du fleuve Amazone sont (Fig. II.1): les rivières Solimões et 
Negro qui se rejoignent à Manaus avec des débits moyens de 103.103 m3 s-1 à la station de 
Manacapuru et de 28.103 m3 s-1 à la station de Manaus. Plus en aval, en rive droite, le Rio 
Madeira conflue avec le fleuve Amazone avec un débit moyen annuel de 31.103 m3 s-1 (Callède 
et al., 2004). 
 
Les apports hydriques des affluents de l’Amazone dans la partie sud du bassin (rive 
droite) et dans la partie nord (rive gauche) sont respectivement de 46 % et 54 %. Les crues des 
affluents de l’Amazone sont étroitement liées à l’hétérogénéité spatiale des régimes 
pluviométriques. Ainsi, pour les affluents de rive droite, comme par exemple les rivières 
Madeira et Solimões, le pic de crue se situe avant le mois de juin, alors que les affluents de 
rive gauche, par exemple le Rio Negro, entrent en période de crue systématiquement à partir 
du mois de juin (Fig. II.4). 
Figure II.4 : Décomposition de l’hydrogramme de crue du fleuve Amazone à la station 
d’Óbidos entre ses principaux tributaires (Rios Negro, Madeira et Solimões). Le manque de 
données hydrologiques aux périodes d’étiage de 2003 (Rio Solimões) et de 2006 (Rio Negro) 
est à l’origine des erreurs de reconstitution des débits.  
 
Lors du dernier trimestre de l'année 2005, année au cours de laquelle nous avons réalisé 
3 campagnes de prélèvements, le fleuve Amazone était dans une situation inquiétante, car il 
avait atteint son niveau le plus bas depuis 35 ans. Depuis, d’après les données fournies par 
l'Agence nationale de l'eau brésilienne (ANA), la situation hydrologique s'est nettement 
améliorée dans la partie est du bassin, mais une sécheresse très importante a sévi sur la partie 
amont du fleuve, près de la frontière péruvienne (Galus et al., 2005). En revanche, la partie 
aval de l'Amazone a connu à cette époque une situation inverse, avec un niveau des eaux très 
élevé car des pluies très importantes sur le bassin du Rio Negro en janvier, février, et mars ont 
provoqué à la mi-juin une très forte crue, à la limite de la zone d'alerte, à la station de Manaus, 
située sur le Rio Negro à tel point qu'on a atteint en février 2006 le niveau maximum jamais 
observé à la station de Manaus depuis 1902. Ceci explique qu'au final, la station d'Obidos, 
située sur le fleuve Amazone, a enregistré en juin 2006 une crue exceptionnelle.  
Ces situations contrastées sont dues aux influences qu'exercent les océans Pacifique et 
Atlantique tropicaux sur les précipitations du bassin amazonien. Ces dernières dépendent des 
indices de pression et des températures qui règnent sur ces océans. Le nord-est de l'Amazonie 
est sous l'influence du phénomène El Niño, qui se développe dans le Pacifique intertropical. Il 
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au contraire de très fortes précipitations pendant des évènements «  la Niña ». Le sud-ouest de 
l'Amazonie, par contre, dépend davantage des différences de pression de l'Atlantique nord 
(Ronchail et al., 2002). 
 
II-1.1.4. Dynamique sédimentaire 
 
Le relief et le climat sont les principaux moteurs de la dynamique de transfert de 
matières à la surface de la Terre.  
 
Dans le bassin Amazonien, les plus forts taux d’érosion sont observés dans les bassins 
des chaînes de montagnes actives situés dans la zone tropicale. Le taux d’érosion moyen de la 
chaîne andine est estimé à 3 200 t km-2 an-1, soit 1,3 mm an-1 (Guyot, 1993). Les produits de 
l’érosion andine sont transportés par les tributaires du bassin amazonien jusqu’à l’océan 
Atlantique. À la sortie des Andes, en raison du brutal changement de gradient topographique, 
la capacité de transport des cours d’eau chute rapidement (Guyot et al., 1999), entraînant une 
abondante sédimentation dans les piémonts andins où en Bolivie par exemple, la subsidence 
est très active (Baby et al., 1997). Dans le bassin du Rio Madeira, seulement 40% du matériel 
érodé dans les Andes parvient ainsi à l’Amazone (Guyot, 1993). Par contre, la plupart du 
matériel en suspension du fleuve Amazone, environ 90%, provient des Andes (Gibbs, 1967 ; 
Stallard and Edmond, 1983 ; Meade et al., 1985 ; Guyot, 1993 ; Filizola, 1999, 2003). 
 
Le flux de matières en suspension exporté par l’Amazone à la zone estuaire a été estimé 
entre 600 à 800.106 t an-1 sur la période 1995 – 1998 (Filizola, 2003) jusqu’à 964. 106 t an-1 
entre 2001 et 2003 (Maurice-Bourgoin et al., 2007), à partir d’un réseau décadaire de 
mesures, mis en place dans le cadre du programme Hybam et du réseau brésilien. Le 
traitement de ces données a permis de mettre en évidence les zones de production 
sédimentaire, dans le versant oriental de la cordillère, une zone de transfert ainsi qu’une zone 
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Figure II.5 : Distribution des flux sédimentaires estimés dans tout le bassin amazonien. Les 
flux négatifs, en jaune clair, correspondent aux zones de dépôt sédimentaire (Filizola, 2003).  
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II-1.1.5. Principales classes biogéochimiques des eaux de surface 
 
Les grandes régions hydrologiques du bassin amazonien sont caractérisées par une 
grande diversité de leurs caractéristiques lithographiques, géomorphologiques, 
météorologiques et hydrologiques. Cette diversité est à l’origine des trois grandes classes 
d’eaux distinguées par Sioli dès 1968 :  
 
i) les eaux blanches, originaires des Andes et très chargées en matières en suspension, 
sont fortement minéralisées et présentent de très faibles concentrations en carbone 
organique et un pH neutre ; c’est le cas du Rio Madeira, du Rio Madre de Dios et du Rio 
Solimões.  
 
ii) les eaux claires, issues des boucliers brésilien et guyanais, sont pauvres en matières 
en suspension; avec des blooms phytoplanctoniques réguliers, elles présentent de 
grandes hétérogénéités dans leur contenu en ions majeurs ; c’est le cas du Rio Itenez-
Guapore, du Rio Xingu et du Rio Tapajós, ainsi que leurs tributaires, les rios Juruena e 
São Manoel. En Guyane française, les principaux fleuves sont de ce type.  
 
iii) les eaux noires, drainent généralement des bassins forestiers et podzoliques, donc 
riches en matière organique dégradée de type acides humiques et fulviques, acidifiant 
très fort leur pH (4-5). Ces eaux sont très faiblement minéralisées et très peu chargées en 
suspensions; c’est le cas du Rio Negro, Rio Içana et du Rio Cururu. 
 
II-1.2. Le fleuve Amazone et l'importance des zones humides (ou « várzeas » en 
portugais) 
 
Pendant la période de montée des eaux, les eaux fluviales remplissent temporairement 
les zones humides qui sont connectées au fleuve. Dans le bassin amazonien, la superficie des 
zones humides est estimée à plus de 300 000 km², soit environ 5% de la surface du bassin 
versant (Junk, 1989; Hess et al., 2003).  
 
Les plaines d’inondation constituent une mosaïque de zones libres d’eau, de forêts 
inondables et de chenaux interconnectés en permanence ou de manière saisonnière. Ont été 
recensés approximativement, 6500 lacs de formes et dimensions variées (Melack 1984; Sippel 
et al., 1992). Ces systèmes stockent l'eau pendant la période de montée des eaux et se 
vidangent lorsque le niveau du fleuve baisse. 
 
Ces zones inondables constituent des biotopes particulièrement recherchés par les 
populations humaines locales en raison de leur grande fertilité et de leur richesse en espèces 
piscicoles. Pitelli (1984) et Junk (1993) ont été les premiers à mettre en évidence l'importance 
de ces zones d'inondation en termes de biodiversité et de production biologique. Ces zones 
sont particulièrement propices à la production primaire et au développement de prairies de 
macrophytes. Les caractéristiques majeures de ces zones d'inondation résident dans leur 
dynamique hydrologique engendrée par la variation du niveau des eaux du fleuve. 
L’inondation saisonnière provoque des changements importants des conditions 
environnementales, d’oxydo-réduction en particulier, ayant des conséquences sur 
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Sur le plan hydrologique, Richey et al. (1989) ont indirectement estimé que 30% des 
eaux du fleuve Amazone passe par des plaines inondables sur près de 2 000 km, depuis la 
frontière colombienne jusqu’à Óbidos. Ces zones permettent d'expliquer en particulier, la 
forme aplatie de l'hydrogramme de crue de ce fleuve, caractérisé par un débit moyen maximal 
(280 000 m3 s-1) équivalent à seulement 4 fois le débit moyen minimal (70 000 m3 s-1). 
(Kosuth et al., 2002). 
 
Sur le plan sédimentaire, les zones d'inondation jouent un rôle de piégeage d'une partie 
importante des sédiments arrachés de la cordillère des Andes. Dans les « várzeas » du cours 
moyen de l'Amazone, les eaux sont retenues quelques mois contre des centaines voire milliers 
d'années pour les sédiments. On estime que 80% du matériel transporté par l'Amazone transite 
par les « várzeas » avec un flux entrant estimé à 2 milliards de tonnes par an (Mertes et al., 
1996 ; Dunne et al., 1998); en sortie, le flux exporté des « várzeas » vers le cours principal est 
quant à lui, estimé à 1,5 milliards de tonnes par an, une grande partie des sédiments déposés 
étant susceptible d’être remise en suspension sous l’action du vent ou par érosion des berges 
Le temps de stockage dont dépendent les altérations possibles, reste cependant à préciser. 
 
Sur le plan biogéochimique, ces zones humides jouent un double rôle de filtre et de 
réacteur (Maurice-Bourgoin, 2002). Elles remplissent deux fonctions : celle de stockage 
temporaire voire définitif des éléments dissous et du matériel particulaire, avec une variation 
du temps de stockage compris entre quelques mois (eau et substances dissoutes) à quelques 
centaines voire milliers d’années (sédiments), et une fonction de relargage des éléments 
dissous et des particules des lacs vers le fleuve lors des grandes inondations. Elles jouent un 
rôle déterminant dans le cycle du carbone, du fer et d'autres éléments rédox. L'installation de 
conditions réductrices dans les sédiments et leur remise en suspension dans la colonne d'eau 
en étiage sont contrôlés par la dynamique hydrologique (Maurice-Bourgoin et al., 2007).  
Le transport, la spéciation et le transfert du mercure dans les eaux de surface étant 
largement contrôlés par le cycle de la matière organique, on comprend l'importance de ces 
zones dans le cycle biogéochimique du mercure. Cependant, dans les eaux pauvres en 
composés organiques, les oxy-hydroxydes de Fe, d’Al et de Mn, ainsi que les composés 
sulfureux et les minéraux argileux constituent d’excellents ligands pour les métaux lourds tels 
que le Hg. Les sols des zones humides en Amazonie, qui contiennent de fortes concentrations 
en fer (5 à 10% selon Irion et al., 1997) ont sans doute un rôle non négligeable dans cette 
dégradation. Dans ces conditions physico-chimiques, la dissolution des oxyhydroxydes de fer 
particulaire s'accompagne de la libération d'éléments adsorbés qui peuvent ainsi migrer vers la 
colonne d'eau. 
 
Alors que les cours d’eaux amazoniens sont considérés comme hétérotrophes, les 
« várzeas » présentent une production autotrophe considérable, ce qui aura une importance sur 
la spéciation des éléments chimiques et le bilan des espèces dissoutes, notamment pour les 
éléments qui présentent des formes méthylées (As, Pb, Se, Hg). Le fonctionnement trophique 
des « várzeas » dépend des caractéristiques locales comme la morphologie, les précipitations, 
la biogéochimie du système, ainsi que des apports en éléments nutritifs. De plus, l’alternance 
sur un cycle annuel, d'apports d’eaux blanches de l'Amazone et d’eaux noires issues du 
lessivage des sous-bassins forestiers (de "terra firme") favorise les réactions d’oxydoréduction 
et les échanges entre les phases dissoute et particulaire (Maurice Bourgoin, 2001).  
 
Une étude concernant les variations saisonnières des concentrations des principaux 
éléments majeurs et trace à Óbidos a montré que pour des éléments tels que le Fe, le Mn ou 
l’As, les maxima de concentrations dans la phase dissoute présentaient un décalage de 
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plusieurs semaines par rapport au maximum hydrologique (Seyler et Boaventura, 2003). Ce 
déphasage a été interprété comme étant dû à l’influence de l’arrivée à Óbidos des eaux ayant 
séjourné dans les « várzeas » où les conditions biogéochimiques différentes ont permis une re-
mobilisation des éléments associés à la phase particulaire. De plus, une grande partie de la 
matière organique « réactive » semble être produite et introduite dans le fleuve par les zones 
humides (Moreira-Turcq et al., in prep). 
 
En effet, ces zones sont caractérisées par une très forte productivité primaire au cours de 
la première moitié du cycle hydrologique, suivi, durant la phase d'étiage, par des processus de 
dégradation bactérienne anaérobie en particulier à l'origine de l'émission de gaz à effet de 
serre tel que le CO2, CH4 et H2S (Junk et al., 1989; Richey et al., 1988, 2002; Grace et Malhi, 
2002). Ces zones peuvent donc constituer des environnements propices à la production de 
formes organiques de certains métaux et de Hg en particulier. Par exemple, des mesures 
réalisées dans les racines adventives de certaines plantes aquatiques ont révélé des taux de 
méthylation 30 fois supérieurs à ceux mesurés dans les sédiments de fond sous-jacents. Ces 
plantes macrophytes constituent environ 60% de la production primaire des « várzeas » et 
représentent une source importante de carbone organique pour la chaîne trophique aquatique 
dont certains maillons peuvent être exposés à des teneurs en méthyl-Hg élevées (Guimarães et 
al., 1998 et 2000). La production primaire dans les « várzeas » est estimée à 110 t de poids 
sec ha-1 dont 73% est attribué au phytoplancton et aux macrophytes terrestres et aquatiques, et 
27% à la forêt ennoyée (Junk, 1985). Cette productivité importante est due à la fertilité des 
sédiments des lacs enrichis en cations majeurs indispensables au développement du 
phytoplancton et des espèces végétales, et est 10 fois plus élevée que la productivité de sols 
forestiers de "terra firme" (Victoria et al., 1989). Quay et al. (1992) estime que 40% du 
carbone organique dissous analysé dans le fleuve Amazone est produit dans les « várzeas ». 
D'autres auteurs (Victoria et al., 1989; Richey et al., 1988; Junk, 1997) ont mis en évidence le 
rôle de ces zones d'inondation dans le bilan de carbone et dans la production de matière 
organique (Moreira-Turcq et al., 2003b). 
 
 
II-2. ZONE D’ÉTUDE: LA «VÁRZEA DO CURUAI»  
 
Ce travail de recherche a été réalisé dans une zone pilote, la «várzea do Curuai» située 
en rive droite du fleuve Amazone, entre le 01°50′S-02°15’S et 55°00′W-56°05’W, à 900 km 
de l'embouchure.  
 
Depuis 1999, les dynamiques hydrologique, sédimentaire et géochimique de cette 
« várzea » pilote sont étudiées dans le cadre du programme HyBAm (UR154 http//www.ore-
hybam.org) en coordination avec l'Agence Nationale de l'Eau brésilienne (ANA), la 
Compagnie de Recherche en Ressource Minérale (CPRM) et les universités brésiliennes 
(Université de Brasilia et Université Federal Fluminence). Le dispositif de mesure (Fig. II.6) 
est constitué de :  
 
¾ 4 stations de mesures journalières des niveaux d’eau situées dans les principaux 
chenaux de connexion avec le cours principal, une station de mesure de pluviométrie 
avec bac d’évaporation (suivi sur la période 1999-2003). 
¾ 11 stations de mesures décadaires des teneurs en matières en suspension (suivi sur la 
période 2000-2003). 
¾ 7 stations de suivi mensuel des caractéristiques géochimiques de l’eau (suivi sur la 
période 2002-2003). 



















Figure II.6 : Stations de mesures journalières, sur la période 2000-2003, des niveaux d’eau 
stations de mesures décadaires des teneurs en matières en suspension et stations mensuelles 
de mesure de la qualité géochimique des eaux de surface (Maurice-Bourgoin, 2003). 
 
La superficie du bassin versant de la « varzea do Curuai » est estimée à 3 600 km2, avec 
une zone inondée constituée de plus de 30 lacs connectés entre eux et/ou au fleuve de façon 
intermittente qui varie entre 575 km2 en étiage et 2 090 km2 en hautes eaux (Martinez et Le 
Toan, 2006). Le marnage mesuré dans les lacs est d’environ 7 m, et comparable à celui 
observé à Óbidos, avec des côtes maximales observées en mai-juin (9,61 m) et minimales 
entre novembre et décembre avec des profondeurs qui peuvent être inférieures à 50 cm, 
comme cela été observé en décembre 2005 (Fig. II.7). 
 
La «várzea do Curuai» est reliée au fleuve Amazone par 9 chenaux principaux 
(« igarapés » en portugais), deux d'entre eux, Foz Nor et Foz Sul (Fig. II.8), situés au sud-est, 
sont les seules voies de sortie des eaux de la « várzea » vers le fleuve. À mesure que le niveau 
d'eau du fleuve augmente, sept autres chenaux principaux participent au remplissage des lacs 
du système (Ai10, Ai20, Ai30, Ai40, Ai50, Ai60 et Ai70).  
 
Les eaux des lacs d’inondation ont quatre sources distinctes :  
¾ le cours principal de l’Amazone,  
¾ les eaux de ruissellement sur le bassin versant local,  
¾ la pluie directe ainsi que 
¾ les apports par la nappe.  
 
La pluviométrie moyenne à Curuai est de 2 447 mm par an (moyenne obtenue sur les 
données de l’ANEEL-ANA entre 1990 et 1999). On peut distinguer deux saisons, l’une très 
pluvieuse de janvier à mai qui correspond à la période de hautes eaux (avec un maximum en 
juin), et une deuxième plutôt sèche de juin à décembre qui correspond à la période des basses 
eaux (avec un minimum en décembre) (Fig. II.7). 
 




Figure II.7 : Variation des niveaux d'eau enregistrés à la station de Curuai et de précipitation 
journalière estimée à la station de Óbidos (01°56′S, 55°30′W) à partir des polygones de 
Thyssen sur les stations de Juruti, Óbidos et Oriximina au cours de l’année 2005.  
 
La «várzea do Curuai» est délimitée au sud par des sols très altérés (« terra firme » en 
portugais) couverts par une forêt dense non inondable et au nord, par le fleuve et les lacs 
d’inondation qui se caractérisent par de larges forêts tropicales (arbres <20 m de hauteur) et 
une végétation de type savane. Les sols sont pour la plupart composés de dépôts alluviaux 
récents et ferralitiques, principalement développés sur la formation « Alter do Chão » (Lucas, 
1989). Cette plaine d'inondation est un exemple typique de plaines alluviales du cours moyen 
et inférieur de l’Amazone pour être très vaste, relativement plat, avec une végétation de type 
savane (RADAMBRASIL, 1976). Selon Martinez et Le Toan (2006), les pâturages s'y 
étendent sur 570 km2 et la végétation basse (savane et herbe) représente 456 km2 pendant la 
période de basses eaux. En revanche, pendant la montée des eaux, lorsque plus de la moitié 
(58%) du système est en eau, les forêts inondées représentent 565 km2.  
 
La plus part des lacs de la «várzea do Curuai» présentent les caractéristiques des eaux 
blanches (WW) (Tableau II.1). Les lacs d’ouest en est sont : Curumucuri, Salé, Porta, Poção, 
Miuá, Açaí, Sta. Ana, Vermelho et Grande. A l’ouest du lac Grande, un canal d'eau noire 
Igarapé (Ig.) Piraquara (AT20), a également été échantillonné (Fig. II.8). Ce canal et le lac 
Curumucuri sont entourés par de la forêt tropicale et leurs eaux présentent les caractéristiques 
géochimiques des eaux noires (BW). Toutefois, les lacs Açaí et Miuá semblent présenter les 
caractéristiques des eaux noires sauf pendant la période de la montée des eaux où ils peuvent 














































Tableau II.1 : Qualité géochimique des eaux (WW eau blanche, BW eau noire et MW 
mélange d’eau), noms et codes des lacs de la «várzea do Curuai» avec leurs surfaces inondées 
pendant la saison sèche (minimal volume) et le période de haute eaux (maximal volume) sur 
l’année 2003-2005. a d’après Martinez and Le Toan (2006) 
aSurface inondée  






43 - 271 





137 - 484 




























Açai, Miuá A36, A39 4 – 79e 
A33 
A33a, A33-b Curumucuri 
A33 10 





Piraquara AT20 12 - 140 











Figure II.8 : Localisation des chenaux de connexion au fleuve ainsi que des points 
d’échantillonnage dans la «várzea do Curuai».
Lac du Poção (A25 – WW)  Lac Grande (A05 – WW)    Lac Curumucuri (A33 – BW) 






La variation temporelle des échanges d’eau entre la « várzea do Curuai » et l’Amazone a 
été modélisée par Kosuth (2002) puis par Bonnet et al. (2008). Le stockage des eaux dans ce 
système lacustre commence entre les mois de décembre et février jusqu'à juin, tandis que 
l’exportation des eaux vers le fleuve a lieu à partir de juin jusqu'à décembre avec des flux 
d’exportation maximale entre les mois d’août et octobre.  
 
En ce qui concerne la répartition des principales sources d’eaux dans les lacs, les eaux 
du fleuve prédominent avec 77% des apports totaux avec des maxima en janvier puis une 
diminution jusqu'au début du mois d'avril, au profit des précipitations locales qui atteignent 
9% contre 10% pour les eaux de ruissellement. L’apport d'eau souterraine est maximal à la fin 
décembre et représente seulement 4% des sources d’eau dans les lacs. L’erreur relative sur le 
bilan net d’eau échangée entre le fleuve et le système de Curuai est de 15% (Bonnet et al., 
2008). 
 
Au cours de l’année hydrologique 2001-2002, le volume total d’eau du fleuve Amazone 
entrant dans le système représente entre 2,1 et 5,6 fois le volume d’eau maximal atteint par les 
lacs de la « várzea do Curuai » tandis que le volume exporté vers le fleuve varie entre 2,8 et 
6,5 fois le volume maximal des lacs et représente environ 4,2 km3. Le volume d'infiltration 
des eaux de nappe dans ce bassin versant représente seulement 1/10ème du volume total reçu 
par les lacs au cours de cette année hydrologique. Le volume total des précipitations locales et 
du ruissellement ne dépasse pas 0,5 et 0,3 fois le volume maximal atteint chaque année par les 
lacs de Curuai.  
Le temps de résidence des eaux provenant du fleuve dans ces lacs d’inondation a été 
estimé à 5,0 ± 0,8 mois, contre 3,0 ± 0,2 mois pour les autres apports. 
 
Afin d’interpréter les hétérogénéités spatio-temporelles des éléments dissous de la 
«várzea do Curuai», Barroux (2006) a utilisé les résultats d’un modèle hydrodynamique 
développé dans cette zone pilote, sur la période de mars 2002 à décembre 2003. D’après ce 
modèle, les lacs sont plus ou moins influencés par les eaux du fleuve, en fonction de leur 
localisation : 
 
i) Le lac Curumucuri (A33 – lac d’eau noire) reçoit principalement l’eau de la nappe dont 
les apports en volume cumulé sur la période d’étude (mars 2002 – décembre 2003) 
représentent 3,6 fois le volume d’eau maximal atteint par ce lac (0,22 km3). Les eaux de 
ruissellement et les eaux de pluie représentent respectivement 1,0 et 0,5 fois le volume 
maximal atteint par ce lac.  
 
ii) Le lac Poção (A25)  reçoit principalement les eaux du fleuve qui représentent 6 fois le 
volume maximal atteint par ce lac (1,7 km3).  
 
iii) Le lac Salé (A20) est le lac qui présente le plus d’échanges avec les autres lacs de la 
plaine d’inondation, recevant des apports à la fois du lac Curumucuri et des lacs situés au 
nord-est. Le volume cumulé de ces apports ne représente toutefois que 0,5 fois du volume 
maximal atteint au cours de la période d’étude (0,84 km3). 
 
iv) Le lac Grande (A05) est connecté au lac Vermelho (A09) dont les entrées d’eau cumulées 
représentent environ 11 fois le volume maximal atteint par ce lac au cours de la période 
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d’étude (2,6 km3). Les entrées directes par l’Amazone ne représentent que 0,5 fois le volume 
maximal. 
 
Les différents apports et le temps moyen de résidence des eaux dans chaque lac sont 
résumés dans le tableau II.2. Cependant, le lac Curumucuri est alimenté en eau du fleuve par 
un chenal d’inondation (Ai10), des débits entrants y ont même été mesurés mais d’après les 
résultats du modèle, ils semblent négligeables par rapport aux apports locaux par la nappe et 
les eaux de ruissellement. 
 
Lacs d’inondation de la « várzea do 
Curuai » 
Curumucuri Salé Poção Grande
Les apports en km3 et le temps de 
résidence des eaux en jours 
eaux noires eaux blanches 
volume entrant depuis l’Amazone 0,00 2,43 6,04 0,49 
volume sortant vers l’Amazone 0,00 -0,01 -0,01 -12,14 
volume entrant depuis les lacs voisins 0,00 0,46 0,01 11,39 
volume sortant vers les lacs voisins -1,39 -3,52 -6,62 -0,10 
ruisselé du BV nord 0,25 0,31 0,26 0,11 
ruisselé du BV sud 0,96 0,15 0,00 0,07 
apport par la nappe 3,64 3,92 4,10 4,12 
perte vers la nappe -2,21 -1,62 -0,01 -1,81 
apport par la pluie 0,44 0,45 0,57 0,53 
perte par évaporation -0,29 -0,30 -0,28 -0,26 
stockage total 0,30 1,92 6,73 6,20 
volume maximal 0,22 0,84 1,66 2,58 
temps de résidence 122 - - 49 
Tableau II.2 : Volumes d’eau cumulés, stockage maximal, volume 
maximal et temps de résidence sur la période de mars 2002 à décembre 
2003, d’après Barroux (2006). 
 
II-2.2. Dynamique sédimentaire  
 
Un bilan sédimentaire précis vient d’être publié sur la « várzea do Curuai » (Maurice 
Bourgoin et al., 2007). Sur la période 2000-2004, les calculs de flux solides entrant et sortant 
du système ont été réalisés à partir d'un modèle réservoir (révisé de Kosuth, 2002) associé aux 
données d’un réseau décadaire de mesures des TSS dans le fleuve et dans le chenal de sortie 
de la plaine d'inondation mis en place dans le cadre du programme HyBAM au Brésil. Les 
calculs ont été réalisés sur 3 années hydrologiques consécutives, de novembre 2000 à octobre 
2003. Ce modèle a permis d’estimer les flux sédimentaires journaliers échangés entre la 
plaine d’inondation et le fleuve et sont intégrés aux pas de temps mensuel et annuel. 
 
Sur un cycle hydrologique, Maurice-Bourgoin et al. (2007) observent une phase de 
remplissage de la plaine de novembre à fin mai (débits calculés positifs), et une phase de 
vidange de début juin à novembre (débits calculés négatifs) (Fig. II.9). Pour les 3 années 
étudiées, l’estimation des TSS entrantes varie relativement peu (de l’ordre de 1,5 M tonnes ± 
9% de sédiments entrants). En 2001 et 2003, les différentes hypothèses de calcul employées 
n’affectent pas de manière sensible les résultats (environ 740 000 tonnes stockées en 2001 et 
830 000 tonnes en 2003 avec un écart-type < 18% de la moyenne).  
Les premiers résultats de simulation obtenus sur 2001 et 2003 estiment que la quantité 
de sédiments stockés dans la plaine d’inondation de Curuai correspond à 47% du flux solide 
entrant dans le système. Le taux de dépôt spécifique est de 517 (± 23%) t km-2 an-1. Par 
ailleurs, la quantité maximale de sédiments exportés de la « várzea do Curuai » vers le fleuve 
Amazone, a été mesurée pendant les périodes de basses eaux, entre les mois d’octobre et 
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décembre, en raison de la remise en suspension des sédiments de fond par l'action du vent qui 
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Figure II.9. Modélisation des flux liquides et des flux sédimentaires entre les lacs 
d'inondation de Curuai et le fleuve Amazone (exprimés en moyenne mensuelle). Les flux 
positifs indiquent la phase de remplissage des lacs par le fleuve et négatifs, la phase de 
vidange des lacs vers le fleuve (Maurice-Bourgoin et al., 2007). 
 
II-2.3. Caractéristiques physico-chimiques des eaux de la «várzea do Curuai» 
 
Dans les eaux de la «várzea do Curuai», les caractéristiques physico-chimiques ainsi 
que la distribution des anions et des cations, permettent de classer les différents lacs étudiés 
selon leurs caractéristiques « eaux noires » ou « eaux blanches » (Sioli, 1969). Les 
distributions des éléments trace et du mercure sont largement influencées par ces 
caractéristiques géochimiques. Afin de vérifier l’influence des eaux du fleuve Amazone dans 
les lacs d’inondation au cours de l’année 2005-2006, une étude comparative des conductivités 
et du matériel en suspension (TSS) a été réalisée. Ces paramètres nous informent en effet, sur 
les courants d'eau et la circulation de surface dans cet hydrosystème. 
 
Quelque soit la période d’échantillonnage, la plupart des lacs présente une forte 
influence du fleuve Amazone car leur conductivité est du même ordre de grandeur que celle 
mesurée dans le fleuve (Fig. II.10).  
En mars 2005, la même influence du fleuve a été vérifiée sur les concentrations en 
TSS dans le lac du Poção (A25) et sur la partie nord-ouest du lac Grande (Fig. II.11). 
Pourtant, en mars 2006, cet effet a été vérifié seulement sur la partie nord du lac Grande. En 
juin, cette influence n’a pas été observée sur les concentrations en MES en raison de leur 
dilution par les eaux de pluies locales.  
Quelque soit les campagnes de mesure, le lac Curumucuri présente toujours les plus 
faibles valeurs de conductivités ainsi que de TSS, ce lac étant plus influencé par les eaux de la 
nappe et de pluie drainant les sous-bassins forestiers.  
En revanche, on observe des valeurs plus élevées de TSS dans les chenaux de 
connexion du fleuve aux lacs (entre 45 et 78 mg/l) que dans les lacs eux-mêmes. Pendant 
l’étiage, en novembre 2005, la profondeur maximale des lacs dépasse rarement 50 cm et la 
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plupart d’eux sont isolés du fleuve, sauf le lac Grande qui présente des conductivités et des 
teneurs en TSS proches des valeurs du fleuve. C’est ce lac qui est relié en permanence au 
fleuve par les Foz Nord et Sud.  
 
Par ailleurs, on vérifie que les concentrations en TSS sont bien plus élevées au cours 
de l’étiage que pendant les autres périodes hydrologiques ; la remise en suspension des 
particules des sédiments de fond vers la colonne sous l’action du vent est la raison majeure de 
ces fortes valeurs (Maurice-Bourgoin et al., 2007). Les lacs les plus marqués par ce processus 
sont les lacs du Poção et Salé. D’autres auteurs (Schmidt, 1973 ; Junk, 1984, Melack et 
Fisher, 1990) ont observé ce même processus de remise en suspension des sédiments vers la 
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III-1. GÉNÉRALITÉS SUR LES PROCESSUS D'OXYDATION ET DE RÉDUCTION 
DANS LES SYSTÈMES AQUATIQUES 
 
Les processus d'oxydation et de réduction, connus sous la forme de réactions d’oxydo-
réduction, sont très fréquents dans le milieu naturel et plus particulièrement dans les solutions 
aqueuses. L’état d'oxydation le plus courant (par exemple : Fe3+, Mn4+), est généralement 
stable en présence d'oxygène. Toutefois, lorsque l'oxygène est épuisé, les formes réduites des 
éléments (par exemple : Fe2+, Al2+, Mn2+) peuvent être dominants. L'oxygène est consommé 
dans les lacs par les populations bactériennes au cours de la décomposition de la matière 
organique, induisant des environnements anoxiques dans les sédiments et parfois, sur une 
partie de la colonne d'eau, généralement au fond. Dans les zones oxique et anoxique, certains 
éléments chimiques peuvent transiter de la phase particulaire à la phase dissoute ou 
réciproquement. Nombre de ces réactions sont induites par des microorganismes dont leur 
métabolisme dépendrait du transfert d'électrons au cours de ces réactions et de la présence 
d’éléments inorganiques comme le fer ou le manganèse. Les processus d’oxydoréduction dans 
les systèmes aquatiques, et en particulier dans les lacs, sont à l’origine d’une large variété de 
réactions chimiques et microbiologiques interdépendantes et d’une grande complexité due à la 
diversité des processus biologiques. 
 
Dans les lacs où les couches oxydantes et réductrices sont bien différenciées, de 
nombreuses réactions redox ont lieu, particulièrement à l’interface des zones oxique et 
anoxique (Davison, 1985). Une partie des particules oxydées au niveau de cette interface peut 
ensuite migrer jusqu’aux sédiments de fond. Dans les sédiments, certaines réactions 
chimiques peuvent favoriser, soit la précipitation des éléments rédox induisant leur 
accumulation, soit, en conditions réductrices, la dissolution de ces mêmes éléments qui vont 
ensuite migrer vers les eaux interstitielles puis vers la colonne d’eau. En revanche, les 
particules en suspension dans la colonne d’eau, particulièrement à l’interface des couches 
oxique et anoxique, peuvent être réduites en leur forme soluble divalente. Au contraire, si les 
conditions dans la colonne d’eau deviennent très oxydantes, les métaux en phase dissoute 
peuvent être ré-oxydés sous leurs formes particulaires insolubles. Dans la colonne d’eau, la 
distribution dés formes dissoutes et particulaires des éléments rédox suit une distribution 
gaussienne (Fig.III.1).  
Dans les systèmes aquatiques, de nombreuses études ont mis en évidence l’importance 
des conditions d’oxydo-réduction dans les processus de dissolution et de précipitation du fer 
et du manganèse (Tipping et al., 1981 ; 1983 ; 1984 ; Davison 1985; Balistrieri et al., 1992). 
Ces éléments, principalement sous leurs formes oxy-hydroxides, jouent un rôle très important 
dans les processus de transport et de spéciation des métaux trace, et en particulier du mercure 
(Quémérais et al., 1998 ; Laurier et al., 2003 ; Muresan et al., 2007). 
 
 
Figure III.1 : Modèle conceptuel des 
processus d’oxydoréduction dans les 
systèmes aquatiques ( Davison, 1985). 
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III-2. COMPORTEMENT DES ÉLÉMENTS MAJEURS ET REDOX DANS les eaux 
des lacs de la zone d’inondation de curuai  
 
III-2.1 Influence du fleuve Amazone dans la distribution des anions et cations dissous 
dans les lacs de Curuai 
 
Le cycle du mercure est largement influencé par ces caractéristiques géochimiques des 
lacs d’inondation. Dans les eaux de la «várzea do Curuai», les caractéristiques physico-
chimiques ainsi que la distribution des anions et des cations permettent de regrouper les 
différents lacs étudiés en fonction de leur classe géochimique, c’est-à-dire en « eaux noires » 
ou « eaux blanches ». Les procédures analytiques des cations et anions majeurs sont décrites 
en annexe (II). 
 
Tous les lacs de la «várzea do Curuai» sont alimentés, en plus ou moins grande 
proportion, par les eaux du fleuve Amazone. Les lacs directement connectés au fleuve 
présentent des conductivités et des teneurs en TSS du même ordre de grandeur que ceux de 
l’Amazone (détaille dans la section II-2.3 et dans les Figs. II.10 et II.11). Par ailleurs, la 
distribution des cations dissous (Fig. III.2) et des anions (Tableau III.1) dans les eaux des lacs 
« d’eaux blanches » confirment qu’ils sont en grande partie alimentés par les eaux du fleuve 
puisque leurs concentrations sont proches de celles mesurées dans l’Amazone.  
 
Les concentrations en silice, sodium et calcium dissous dans les lacs d’eaux blanches 
sont plus élevées en étiage (novembre 2005) qu’au cours des autres périodes hydrologiques 
(montée de crue, mars 05 et 06 ; pic de crue, juin 05) (Fig. III.2) puisque pendant la phase de 
montée des eaux, les eaux des lacs sont dilués par les eaux des pluies locales alors qu’en 
étiage et au cours de la vidange des lacs, on observe un important processus d’évaporation. 
Par contre, les lacs d’eaux noires (A33 10, A33-a, A33-b et AT20) sont essentiellement 
alimentés par les eaux de pluie drainant les sous-bassins forestiers. Les concentrations des 
anions F-, NO32-, et PO42- n’ont pu être quantifiées en raison de leurs très faibles valeurs 
(inférieures aux limites de détection décrites au annexe II) et l’on observe un appauvrissement 
en cations par rapport au fleuve Amazone quelque soit la période hydrologique. 
 
Le mélange des apports par le fleuve et par les eaux de drainage des bassins forestiers a 
pu être mesuré dans le lac Grande (AT20, A43, A42 et A40ter); les distributions 
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Figure III.2 : Distribution des concentrations en cations en phase dissoute (mg L-1) dans les eaux 
Curuai» à différentes époques hydrologiques (période 2005 - 2006). 
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Tableau III.1 : Conductivités (µS/cm) et concentrations en anions (Cl-, SO42- et « Alc. » : alcalinité, HCO3-)
(mg/l), dans les échantillons d’eau de surface de la «várzea do Curuai», à différentes époques hydrolo
signifie« non analysé ». 
.
   mars-05 juin-05 nov-05 
 Lieux  éch. 
SS 
Cl- SO42- Alc Cond. TSS  Cl- SO42- Alc Cond TSS  Cl- SO42- Alc C
Ai10  49 1,5 3,5 19,8 55 na na na na na na na na na 
Óbidos 97 1,6 3,1 18,4 45 59 na na na 48 na na na na Rio Amazonas A Aval  121 1,7 3,2 17,6 53 na na na na  89 4,6 6,3 na 
A20 c 23 2,0 3,6 22,7 67 20 1,4 1,8 17,5 47 1175 1,6 2,8 na Lac 
Salé A21 19 1,9 3,5 22,3 66 27 1,5 1,9 17,7 48 1047 7,1 1,8 na 
A24  169 2,9 4,6 19,9 74 14 1,4 1,7 0,2 49 na 15,4 11,3 24,0
A24 c 155 2,8 4,6 23,8 67 19 1,4 1,9 18,4 49 964 12,0 11,8 19,5
A25 164 2,8 4,4 24,4 69 16 1,4 1,9 na 49 2041 9,3 10,6 na 
Lac 
Poção 
A26 c 151 2,8 4,7 21,0 72 17 1,4 1,8 14,0 49 na na na na 
Lac Porta A18 50 2,0 3,3 19,0 98 20 1,4 1,7 18,3 47 na na na na 
A11-a 59 2,0 4,1 22,7 64 18 1,4 2,0 18,9 44 na na na na Lac 
Sta Ana A11 70 1,6 3,3 22,7 61 15 1,5 1,9 17,7 51 na na na na 
A02bis 36 2,1 4,0 17,5 61 18 1,4 2,1 18,9 49 233 5,7 7,8 42,6
A05 56 2,0 3,8 18,6 60 6 1,3 2,0 18,3 48 435 5,6 6,2 na 
A08 67 2,2 4,0 19,2 64 26 1,4 2,0 18,3 46 na na na na 
A09 63 2,1 4,0 23,1 63 22 1,3 1,5 18,3 53 na na na na 
A43 117 1,3 1,4 5,7 23 12 1,3 1,6 15,3 43 na na na na 
A42 100 1,7 2,6 11,3 39 10 1,2 1,6 16,5 43 na na na na 
Lac 
Grande 
A40 t 61 1,7 2,8 16,2 47 14 1,2 1,7 15,9 38 na na na na 
Chenal de 
sortie  








Lac Açaí A36 13 2,9 2,1 25,8 76 7 1,4 1,5 20,2 49 na na na na 
A33-a 0,67 1,2 1,8 5,6 26 6 1,1 1,1 na 34 44 0,9 1,1 10,4 










AT 20 14 0,7 0,3 0,2 10 0 0,7 1,4 na 5 na na na na 
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III.2.2. Importance des apports du fleuve Amazone dans les processus de transport et de 
transfert des éléments Fe, Al et Mn 
 
En ce qui concerne les concentrations de fer (D-Fe), aluminium (D-Al) et manganèse 
(D-Mn) dissous et pour lesquelles le mercure a une forte affinité, on observe des variations 
spatio-temporelles significatives au cours des années 2005 et 2006 (Fig. III.3a). Les valeurs 
maximales de D-Fe (variant de 103 à 953 µg L-1), D-Al (de 224 à 442 µg L-1) et D-Mn (de 58 
à 76 µg L-1) ont été mesurées pendant l’étiage (novembre 05) et à la montée de crue en mars 
06 dans les lacs d’eaux blanches, en particulier dans les lacs du Salé (A20), Poção (A25) et 
Sta Ana (A11), lesquels sont directement connectés au fleuve. En revanche, dans les lacs 
d’eaux noires, les concentrations en D-Fe, D-Al et D-Mn sont inférieures à celles mesurées 
dans les lacs d’eaux blanches (variant de 15 à 84 µg L-1, de 4 à 107 µg L-1 et de 1 à 39 µg L-1, 



















































































































































































































































































































































































































Figure III.3a : Distribution 
des concentrations en fer, 
aluminium et manganèse en 
phase dissoute dans les eaux 
de surface de la « várzea do 
Curuai », à différentes 
époques hydrologiques 
(entre 2005 et 2006). 
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Sur la phase particulaire, on n’observe pas de variation temporelle significative des 
concentrations en P-Fe, P-Al et P-Mn dans la zone d’inondation (Fig. III.3b). Dans les lacs 
d’eaux blanches, les concentrations en P-Fe, P-Al et P-Mn sont du même ordre de grandeur 
que celles mesurées dans le fleuve Amazone, et varient respectivement de 59 à 205 mg g-1, de 
36 à 120 mg g-1, et de 181 à 1252 µg g-1. En revanche, les lacs d’eaux noires présentent les 
concentrations les plus faibles en P-Al (variant de 7,75 à 103 mg g-1) et les plus élevées en P-
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Figure III.3b : Distribution des concentrations en fer, aluminium et manganèse en phase dans 
les eaux de surface de la « várzea do Curuai », à différentes époques hydrologiques (entre 
2005 et 2006). 
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Dans les lacs d’eaux blanches, les phases particulaires des éléments Fe, Al et Mn 
représentent en moyenne 90 ± 15 %, 98 ± 2 % et 70 ± 25 % de leurs concentrations totales 
avec cependant de fortes variations spatiales et temporelles. Ces pourcentages varient 
respectivement de 46 à 100 % pour le Fe, de 90 à 100 % pour l’Al et de 24 à 100 % pour le 
Mn. Dans les lacs d’eaux noires, ces pourcentages varient de 13 à 96 %, de 24 à 98 % et de 
1,1 à 91 %, respectivement pour des pourcentages moyens de 68 ± 25 %, 83 ± 21 % et 36 ± 
32 %. Les valeurs minimales ont été mesurées en juin, période au cours de laquelle les eaux 
des lacs sont plus diluées par les pluies locales, alors que les teneurs maximales sont 
observées pendant la période de remplissage des lacs (entre décembre et mars) par les eaux du 
fleuve Amazone très enrichies en TSS. La variabilité des pourcentages du Mn observées dans 
les lacs d’eau noire est associée à une turbidité nulle des « igarapes » d’eau noire où le P-Mn 
représente de 1,1 à 11,4 % du Mn total. 
 
Pour estimer la contribution en Al, Fe et Mn dissous et particulaire du fleuve Amazone à 
la station d’Óbidos dans les lacs de la «várzea do Curuai», un facteur d'enrichissement (FE) a 











CMtx correspond à la concentration en métal (Al, Fe ou Mn) en phase dissoute ou 
particulaire, et  
CN correspond à la concentration de l’élément conservatif correspondant à la phase 
considérée.  
 
Les concentrations en Al, Fe et Mn ont été normalisées, pour la phase dissoute, aux 
concentrations en chlorures (Cl-) et pour la phase particulaire, aux concentrations en titane 
(Ti), lesquels présentent un comportement conservatif dans l’environnement (Balan et al., 
2001), et vérifié dans notre système d’étude.  
 
Ce facteur permet d’estimer l’importance des apports du fleuve Amazone dans les lacs 
de la «várzea do Curuai». Théoriquement, si FE > 1, il y a enrichissement de ces éléments 
dans les lacs inondés, sinon il y a appauvrissement. Dans cette étude, nous considérons que 
l’enrichissement est significatif seulement si FE > 2.  
Ce facteur a été calculé pendant les périodes de hautes eaux (entre mars et juin) quand 
les lacs de la «várzea do Curuai» sont ennoyés par les eaux du fleuve. En effet, au cours de 
l’étiage (novembre 05), la plupart des lacs sont isolés. 
 
Les FE de Al, Fe et Mn dissous sont inférieurs à 2 dans tous les lacs inondés (Fig III.4) 
et dans tous les lacs d’eaux blanches en ce qui concerne la phase particulaire. Cet 
appauvrissement met en évidence que les eaux de surface de ces lacs d’inondation 
n’accumulent pas le Fe, l’Al ni le Mn et que ces éléments sont en partie exportés vers 
l’Amazone et en partie déposés dans les sédiments de fond. En revanche, les lacs d’eaux 
noires sont très enrichis en P-Fe et P-Mn par rapport au fleuve, avec des valeurs maximales 
du FE variant de 3 à 10 et de 4 à 33, respectivement. Le P-Fe provient principalement du 
degré d’altération de la formation d’Alter do Chão, sols rouges, très âgés (formation datée du 
Cénozoïque) situés le long des lacs d’eaux noires, alors le P-Mn est probablement associé à la 
dégradation de la végétation locale. Viers et al. (2005) ont en effet mis en évidence le rôle de 
la végétation dans la distribution du Mn dans les lacs inondés de la várzea de Marchantaria 
(Amazonie brésilienne), située plus en amont, à la confluence des Rios Solimões et Negro. Ils 
ont observé une variabilité saisonnière de la concentration en Mn dans les eaux de surface et 
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dans différentes espèces de plantes aquatiques, avec, en étiage, un maximum des 
concentrations en D-Mn et un minimum pendant la crue, montrant que cet élément est intégré 





































Figure III.4 : Distribution spatiale des facteurs d’enrichissement (FE) de Al, Fe et Mn en 
phase (a) dissoute et (b) particulaire dans les eaux de surface des lacs de la «várzea do 
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III-2.3. Processus chimiques contrôlant la distribution de Fe, Al et Mn entre les phases 
dissoute et particulaire 
 
Pour étudier l'affinité relative du Fe, Al et Mn pour la phase particulaire en fonction des 
conditions géochimiques du milieu, le coefficient de distribution Kd a été calculé selon la 
formule suivante: 
 
Kd (Fe, Al ou Mn) en L kg-1 = [P-Fe, Al et Mn] en pmol kg-1 
                                               [D-Fe, Al et Mn] en pmol L-1 
 
D’après les valeurs obtenues au cours des années 2005 et 2006, quelque soit la 
géochimie des eaux, blanches ou noires, de la «várzea do Curuai», les éléments Fe, Mn et Al 
sont transportés principalement en phase particulaire en raison des valeurs élevés des log Kd 
(de 4,83 à 7,62 L kg-1, de 5,33 à 7,20 L kg-1 et de 4,01 à 5,85 L kg-1, respectivement) (Fig 
III.5). Dans les lacs inondés, on observe des distributions très homogènes des log Kd de l’Al 
et de Mn pendant toute la période hydrologique. Ces résultats montrent que les lacs sont très 
influencés par les apports du fleuve Amazone lequel est enrichi en TSS apportées en 
particulier par les crues des Rios Madeira et Solimões ; les valeurs de Kd (Mn) et (Al) du 
fleuve sont similaires à celles des lacs d’eaux blanches (Fig III.5).  
En revanche, la distribution temporelle du log Kd (Fe) est homogène entre novembre et 
avril et ces valeurs sont du même ordre de grandeur que celles mesurées dans les eaux de 
surface du fleuve (Fig III.5). Par contre, en juin, ce rapport augmente et est associé à la crue 
du Rio Negro. En effet, ces apports enrichissent les eaux en substances humiques qui vont 
favoriser le processus de floculation et coagulation du fer dissous sur les colloïdes organiques 
(Benedetti et al., 2002 et 2003b ; Aucour et al., 2003 ; Allard et al., 2004). 
 
Deux corrélations significatives ont été observées (Fig III.5):  
1) entre le log des TSS et le log de Kd (Mn) au cours de l’étiage (R2 = 0,878 ; n = 5), 
suggérant une source de P-Mn associée à l’enrichissement en particules de la colonne d’eau 
peu profonde (~50 cm) au cours de la remise en suspension des sédiments de fond sous 
l’action du vent (Maurice-Bourgoin et al., 2007) ; et  
2) entre le log des TSS et le log de Kd (Fe) en mars (R2 = 0,6211 ; n = 28) au cours de 
l’ennoiement des lacs par le fleuve, qui à cette époque est largement marqué par la crue du 
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Figure III.5 : Relations entre la teneur en matières en suspension (TSS en mg.l-1) et les coefficients 
de distribution (Kd) de Al, Fe et Mn dans les lacs de la «várzea do Curuai» et le fleuve Amazone (AM 
River) pendant l’année 2005. 
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Pour apporter des éléments de réponse à la distribution des éléments rédox dans les eaux 
de surface des lacs, des tests statistiques de 1er ordre ont été réalisés avec le contenu en 
matériel organique (C et N). On observe que dans les lacs d’eaux noires, le Fe est 
principalement associé au carbone organique (Fig. III.6), et plus particulièrement en phase 
particulaire, en raison des bonnes corrélations obtenues entre ces variables (en phase 
dissoute : R2 = 0,5643 ; n = 9 et en phase particulaire R2 = 0,8768 ; n = 6). Cependant, dans 
les lacs d’eaux blanches, le carbone et l’azote organique particulaire (POC et PON) contrôlent 
la distribution de P-Mn (Figs. III.6 et III.7)  ; ces variables sont significativement corrélées 
(R2 = 0,5476 ; n = 28 et R2 = 0,5342 ; n = 24, respectivement).  
Dans les eaux blanches du fleuve Amazone, le Mn se trouve principalement sur la 
fraction particulaire lequel représente 69% du Mn total transporté pour ce fleuve (Gibbs 
1977). Le Mn peux être réduit en présence de matière organique et particulièrement de 
groupes phénoliques (Stone et Morgan, 1987 ; Sunda et Kieber, 1994). Après photoréduction 
de la matière organique (Amon et Benner, 1996), le Mn peut former des complexes 
organiques et se présenter sous forme colloïdale (Allard et al., 2002).  
 
Dans les eaux noires du Rio Negro, l’un des principaux tributaires de l’Amazone 
particulièrement riche en carbone organique, la principale source de Fe vient de la lixiviation 
des sols, de type podzols, enrichis en matière organique très dégradée et dans lesquels le fer 
s’est lentement accumulé (Fritsch et al., 2002). Par ailleurs, Allard et al. (2002 et 2004) et 
Benedetti et al. (2003) ont observé que le Fe dans les eaux de surface de ce tributaire, est 
associé à la matière organique soit dans les fractions colloïdales, lié aux substances humiques, 
soit dans la fraction particulaire, lié aux groupes carboxyliques ou associé aux oxy-
hydroxydes. Ils n’excluent pas la rétention des colloïdes organiques sur les particules pendant 






















Figure III.6 : Corrélations entre les concentrations en Al, Fe et Mn et le carbone organique en phase 
(a) dissoute et (b) particulaire dans les lacs d’eaux blanches (WW) et d’eaux noires (BW) de la 
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Figure III.7 : Corrélations entre les concentrations en P-Al, P-Fe et P-Mn et le azote 
organique en phase particulaire (PON) dans les lacs (a) d’eaux blanches (WW)et (b) d’eaux 
noires (BW) de la «várzea do Curuai». 
 
Dans les lacs de la «várzea do Curuai», l’Al, le Fe et le Mn sont transportés 
principalement sous leurs formes particulaires, ces deux derniers métaux étant associés à la 
matière organique particulaire et colloïdale laquelle peut complexer le P-Fe et P-Mn. Les 
différences de composition de la matière organique dans les lacs inondés vont influencer les 
processus de complexation des métaux rédox, ainsi que ceux du mercure. On propose que 
dans les lacs d’eaux blanches de la «várzea do Curuai», le Mn est floculé et complexé 
principalement aux acides fulviques de la matière organique en raison de bonne correlation 
entre ce métal et le PON (Fig III.7), alors que dans les eaux noires ce sont les substances 
humiques qui jouent un rôle prépondérant dans la formation des complexes Fe-matière 
organique.  
McKnight et al. (1992) ont observé que les acides fulviques sont très aromatiques avec 
des groupes azotés très réactifs. Également, Aiken et al. (1985) ont suggéré que le carbone 
organique colloïdal dans les eaux blanches du fleuve Amazone, contiendrait plus de 
substances fulviques qu’humiques en raison de la prédominance des groupes carboxyliques, 
alors que dans les eaux noires du Rio Negro, Benedetti et al. (2002) ont observé que les 
fractions particulaire et colloïdale de la matière organique contiennent plus de composés 
humiques en raison du nombre important de groupes phénoliques analysés. Les composés 
humiques sont facilement adsorbés aux oxy-hydroxides de Fe et Al dans les eaux noires du 
Rio Negro. Par ailleurs, la stabilité des complexes des acides humiques avec les ions 
métalliques est légèrement supérieure à celle des acides fulviques. Takamatsu et Yoshida 
(1978) ont observé une augmentation de la stabilité des complexes de manganèse avec les 
acides humiques dans les eaux où le pH varie entre 7 et 9. En revanche, la capacité 
complexante des acides fulviques dans des eaux naturelles varie fortement en fonction de 
leurs poids moléculaires. Karpukhin (2006) a observé que la formation des complexes Mn-
matière organique est favorisé en présence de matière organique de haut poids moléculaire 
contenant en particulier des groupes carboxyles, hydroxyl-phénols, ou d’autres groupes azotés 
ou soufrés susceptibles de créer des liaisons avec le manganèse dissous. 
 
La distribution des éléments Fe, Al et Mn entre les phases dissoute et particulaire va 
également influencer la distribution et la spéciation de Hg dans les lacs d’inondation. Par 
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l’importance des oxy-hydroxydes de Fe et Mn dans la distribution et la spéciation de Hg 
(Quémerais et al., 1998 ; Laurier et al., 2003 ; Chadwick et al., 2006 ; Muresan et al., 2007). 
 
III-2.4. Distribution verticale des éléments rédox et spécificités des lacs 
 
L'étude systématique des éléments rédox dans la colonne d’eau des systèmes aquatiques 
fournit des informations sur les propriétés physiques, chimiques et biologiques qui contrôlent 
la mobilité et la distribution des éléments (Balistrieri et al., 1992 ; Davison 1993 ; Zaw et 
Chiswell et al., 1999). Le processus de transport des éléments dans la colonne d’eau est lié à 
l’hydrodynamique des lacs qui peut favoriser ou non le mélange des eaux et la diffusion des 
éléments d’une profondeur à une autre, l’activité biologique, la sorption par les sédiments et 
par le matériel en suspension, les échanges à l’interface eau-sédiment et par voie de 
conséquence les processus d’oxydo-réduction. Pour mieux comprendre ces derniers processus 
et également le cycle du mercure dans les lacs de la «várzea do Curuai», des prélèvements 
verticaux dans la colonne d’eau ont été réalisés en mars 2006, dans cinq lacs principaux, 3 
d’eaux blanches, les lacs Grande (A05), Salé (A20) et Poção (A25) et 2 lacs d’eaux noires, 
Curumucuri (A33) et Açaí (A36). 
 
Les lacs de la «várzea do Curuai» sont des lacs peu profonds, généralement non 
stratifiés, dont la profondeur maximale est d’environ 11m, et en étiage, entre novembre et 
décembre, les profondeurs dépassent rarement 1 m. En mars 2006, on n’observe pas de 
stratification thermique, ni de variation verticale significative du pH, de la conductivité et des 
concentrations en chlorures (Fig. III.8).  
Les lacs d’eaux blanches sont très oxygénés avec des teneurs en D-O2 variant entre 60 et 
100 % de la saturation. En revanche, on observe une diminution très nette de l’oxygène 
dissous en profondeur dans les lacs d’eaux noires, et une augmentation des concentrations en 
sulfates (SO42-) et chlorures (Cl-) avec la profondeur dans le lac Açaí (A36). 
 
En ce qui concerne les profils verticaux de Fe, Al et Mn dissous et particulaire dans la 
colonne d’eau, on observe des distributions très hétérogènes et différentes pour chaque lac 
(Fig. III.9). Dans le lac Grande (A05), les concentrations en Fe, Al, Mn et C organique 
dissous (DOC) et particulaire (POC) présentent une distribution de forme concave avec des 
valeurs maximales à 1/3 de la colonne d’eau. Ses eaux sont bien mélangées et il reçoit des 
apports du fleuve Amazone ainsi que des lacs Sta Ana (A11) et Vermelho (A09). Dans le lac 
du Salé (A20), les valeurs maximales du Fe, Al et Mn dissous se trouvent au fond (à environ 1 
m au-dessus du sédiment) alors qu’elles sont mesurées à la surface dans les eaux du Poção 
(A25). Les valeurs maximales du DOC dans la colonne d’eau sont associées à la production 
primaire dans l'épilimnion dans les lacs Grande et Poção et à l’hypolimnion dans le lac Salé. 
On n’observe pas de variations verticales significatives pour le Fe et l’Al en phase 
particulaire, dans les lacs d’eaux blanches. En revanche, les concentrations maximales en P-
Mn et POC sont situées respectivement à la surface et au fond des lacs. 
 
Dans la colonne d’eau des lacs d’eaux blanches saturés en oxygène, soit la plupart des 
lacs, le Fe, le Mn et l’Al se trouvent préférentiellement sous ses formes oxydées et en phase 
particulaire. Les principales sources des ces éléments en phase particulaire viennent de 
l’enrichissement en particules des eaux du fleuve Amazone en crue, dont le matériel argileux 
provient de l’érosion de la chaîne andine. Ces éléments peuvent également être apportés par 
les eaux de drainage des bassins locaux dont les sols très altérés sont enrichis en fer, 
aluminium et manganèse. 
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Figure III. 8b : Distribution 
verticale des paramètres 
physico-chimiques : 
température (T°C), pH, 
oxygène dissous (D-O2) et des 
concentrations en chlorures 
(Cl-), sulfates (SO42-) et 
bicarbonates (HCO32-) dans la 
colonne d’eau des lacs d’eaux 
noires de la «várzea do 
Curuai» en mars 2006. 
Figure III. 8a : Distribution 
verticale des paramètres 
physico-chimiques : 
température (T°C), pH, 
oxygène dissous (D-O2) et 
des concentrations en 
chlorures (Cl-), sulfates 
(SO42-) et bicarbonates 
(HCO32-) dans la colonne 
d’eau des lacs d’eaux 
blanches de la «várzea do 
Curuai» en mars 2006. 
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Figure III.9 : Distributions verticales du fer (Fe), de l’aluminium (Al) et du manganèse (Mn) 
(a) dissous et (b) particulaire dans la colonne d’eau des lacs d’eaux blanches de la «várzea do 
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Dans les lacs d’eaux noires, la distribution verticale des concentrations en Fe, Al et Mn 
est également hétérogène (Fig. III.10). Dans le lac Curumucuri (A33), les concentrations 
maximales de Fe, Al et Mn dissous et particulaire sont mesurées à 1/3 de la colonne d’eau, 
comme celles du POC, tandis que les valeurs maximales du DOC sont en surface. Dans le lac 
Açaí (A36), les profils verticaux de Fe, Al et Mn dissous sont en opposition de phase à ceux 
observés dans le lac Curumucuri, avec des valeurs maximales en surface, tandis que les 
concentrations en DOC augmentent significativement dans la zone anoxique, proche de 
l’interface eau-sédiment. En phase particulaire, les valeurs maximales du Fe, Al et Mn dans le 
lac Açaí se trouvent à 80 cm au-dessus du sédiment. Dans ces deux lacs, on observe une 
augmentation du P-Mn avec la profondeur. Donc, dans les lacs d’eaux noires, le maximum du 
D-O2 est associé à la production primaire dans l'épilimnion. Des particules organiques 
provenant de la production primaire et secondaire autochtone stimulent l’activité microbienne 
produisant des conditions anoxiques à l'interface eau-sédiments.  
 
Dans les lacs d’eaux noires, et plus particulièrement dans le lac Açaí, l’enrichissement 
en DOC près de l'interface eau-sédiments peut être attribuée à la décomposition naturelle de la 
matière organique associée aux particules récemment tombées des plantes vasculaires 
(Tipping and Woof, 1983 ; Hamilton-Taylor et al., 1996 ; Hongve, 1997), mais il peut aussi 
provenir de la dissolution des oxydes de Fe et Mn hydratés dans les sédiments sur lesquels le 
DOC est adsorbé. Dans ce lac, les oxydes de Mn et de Fe hydratés peuvent donc servir de 
capteurs d'électrons au cours de l'oxydation biologique de la matière organique conduisant 
ainsi à la libération de D-Fe et D-Mn dans les sédiments puis de DOC dans l’hypolimnion 
(Balistrieri et al., 1992). L’acidité de ces eaux (pH inférieur à 5) favorise les processus de 
dissolution et de désorption des élément redox dans les sédiments. Des études microscopiques 
ont montré que les oxydes hydriques (OOH-) et la matière organique naturelle de haut poids 
moléculaire peuvent former des structures bien définies, particulièrement dans les zones 
d’interface anoxique-oxique sur lesquelles les métaux trace peuvent se lier par complexation 
ou occlusion (Taillefer et al., 2000). Par ailleurs, l’enrichissement en P-Mn avec la profondeur 
dans les colonnes d’eau noire, est probablement associé à un processus de coagulation entre le 
D-Mn et le DOC (Allard et al., 2002 ; Karpukhin, 2006), principalement sous forme 
colloïdale, et qui peut favoriser la précipitation de P-Mn en conditions réductrices. Ainsi, la 
composition de la matière organique joue un rôle prépondérant dans la spéciation chimique de 
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Figure III.10 : Distribution verticale du fer (Fe), l’aluminium (Al) et du manganèse (Mn) (a) 
dissous et (b) particulaire dans la colonne d’eau des lacs d’eaux noires de la «várzea do 
Curuai» en mars 2006. 
 
III-3. DISTRIBUTION DES ÉLÉMENTS REDOX DANS LES SÉDIMENTS DE LA 
ZONE D’INONDATION DE CURUAI 
 
Pour compléter l’étude du comportement de Fe, Al, Mn, du carbone et du soufre (S) 
dans les lacs de la «várzea do Curuai» et en particulier des formes associées au mercure, des 
prélèvements de sédiments ont été réalisés en mars 2005 (en surface) et en novembre 2005 
(sur 60 cm de profondeur). Toutes les méthodes d’extraction et de détermination analytiques 
de ces éléments sont décrites dans les annexes I et II. 
 
III-3.1. Caractérisation de la granulométrie et de la minéralogie des argiles 
 
Les sédiments et particules des rivières sont généralement classées en 3 groupes selon la 
taille de leurs grains : i) la fraction grossière (ou « sables ») si les particules ont un diamètre 
supérieur à 63 µm, ii) la fraction moyenne (ou « limons ») pour des particules comprises entre 
63 et 4 µm, et iii) la la fraction fine (ou « argiles ») pour les particules inférieures à 4 µm. 
D’après Amorim (2006), les sédiments de surface de la «várzea do Curuai» sont 
constitués de 55 à 89 % de « limons » dans les lacs d’eaux blanches et de 53 à 79 % dans les 
lacs d’eaux noires. Cependant, Portugal (2004) a observé que les sédiments des lacs d’eaux 
blanches sont plus enrichis en « argiles » (de 14 à 45 %) et plus appauvris en « sables » (de 
0,4 à 24 %) que ceux des lacs d’eaux noires dont les pourcentages de ces 2 fractions varient 
respectivement de 5 à 20 % et de 12 à 34%. Les différences de composition granulométrique 
confirment qu’une part importante des sédiments des lacs d’eaux noires provient du lessivage 
des sols des bassins forestiers et de l’érosion des berges, et sont donc moins influencés par les 
apports du fleuve Amazone que les sédiments des lacs d’eaux blanches (Grelaud, 2004 ; 
Amorim, 2006 et Barroux, 2006).  
 
En ce qui concerne la composition minéralogique des argiles, les sédiments de surface 
des lacs inondés sont principalement composés de : quartz, smectite, kaolinite, illite et 
goethite (Portugal, 2004 ; Grelaud, 2004 ; Amorim, 2006 et Barroux, 2006).  
a b
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Dans les carottes que nous avons prélevées en novembre 2005, les sédiments sont 
composées principalement de « limons », entre 50 à 90 % (Fig. III.11), et aucune tendance 
d’accumulation de cette fraction n’est observée en profondeur. En revanche, les « sables » 
sont minoritaires (<10%) dans les lacs d’eaux blanches (A05, A25 et A20c) alors qu’ils 
varient de 41 à 58 % dans les sédiments des lacs d’eaux noires (A33) et qu’ils constituent la 
fraction principale avec une prédominance des minéraux kaolinite et goethite (Fig. III.12). De 
la kaolinite pure a même été prélevée dans les sédiments d’un igarapé d’eau noire alimenté 
par le lac A33 (Maurice-Bourgoin et Oliveira, 2002). Les teneurs maximales en argiles sont 
observées dans les sédiments des lacs d’eaux blanches et varient de 26 à 32 % (Fig. III.11) 
avec une prédominance des minéraux tels que la kaolinite, l’illite et la goethite (Fig. III.12). 
Les argiles tendent à s’accumuler en différentes profondeurs selon les lacs (à partir de 7,5 cm 
dans le A05, et de 25 cm dans le A33). Les teneurs plus faibles dans les premiers centimètres 
des sédiments suggèrent une exportation préférentielle des argiles vers la colonne d'eau au 
moment de la remise en suspension des sédiments de fond sous l’action du vent ainsi que par 
la bioturbation, principalement pendant les phases d’étiage quand la plupart des lacs 
présentent des profondeurs inférieures à 50 cm. Ce processus de remise en suspension des 
sédiments de fond dans la colonne d’eau a déjà été observé dans différentes zones inondées 






Figure III.11 : Distribution verticale de la granulométrie dans des carottes de sédiments prélevées en 
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Figure III.12 : Distribution verticale de la minéralogie dans des carottes de sédiments 
prélevées en novembre 2005 dans la «várzea do Curuai». Les nombres après les sigles des 
lacs (A05-00, A25-56, etc…) correspondent aux différentes profondeurs (en cm) des carottes 
où les minéraux ont été déterminés. 
 
III-3.2. Distribution spatio-temporelle des éléments rédox et de la matière organique 
dans les sédiments de surface 
 
Tous les échantillons de sédiments ont été séchés à température ambiante sous une hotte 
à flux laminaire (Classe 100) jusqu'à un poids constant. Ce processus permet d'éviter la 
contamination et de l'évaporation des éléments, en particulier les espèces du mercure. Pour 
tous les analyses chimique (organique et inorganique) des sédiments, les échantillons ont été 
tamisé (<63 μm) et homogénéisé dans un mortier en agate et stockés dans l'obscurité. 
 
Les contenus en matière organique et des éléments rédox dans les sédiments de surface 
des lacs de la «várzea do Curuai» des échantillons prélevés en 2005 (issu de ce travail) ont été 
comparés avec ceux prélevés entre 2002 et 2003 et analysés par Portugal (2004). Cependant, 
Portugal (2004) a mesuré la matière organique totale (TOM) par la méthode Waldley-Black 
(EMBRAPA 1997) alors que nous avons en 2005, seulement analysé le carbone organique 
total (POC). Les teneurs en matière organique particulaire dans les sédiments des lacs d’eaux 
noires sont jusqu’à deux fois supérieures à ceux des lacs d’eaux blanches. En revanche, 
aucune variation temporelle significative des concentrations en POC n’est observée (Fig. 
III.13), à l’exception d’un échantillon prélevé en novembre 2005 dans le lac Curumucuri 
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(A33) où la teneur est très faible mais le prélèvement a été effectué près de la berge et non au 
centre du lac comme pour les autres échantillons. 
 
Dans les lacs de la «várzea do Curuai», Amorim (2006) a observé que les sédiments des 
lacs d’eaux blanches et des lacs d’eaux noires se différencient par la composition de leur 
matière organique. La matière organique des sédiments des lacs d’eaux blanches est 
composée principalement de matériel terrigène, vasculaire et non vasculaire, tandis que celle 
des lacs d’eaux noires est composée essentiellement de substances humiques provenant du 
lessivage des sols des sous-bassins forestiers, et de matériel phytoplanctonique. Par ailleurs, 
Cecanho (2007) a observé que dans les sédiments d’eaux blanches, la matière organique est 
d’origine autochtone et composée essentiellement d’espèces phytoplanctoniques et de 
macrophytes décomposés selon différents niveaux de dégradation. En revanche, la matière 
organique des sédiments d’eaux noires d’origine allochtone, est plus dégradée que celle des 
lacs d’eaux blanches.  
 
En ce qui concerne la distribution spatio-temporelle de Fe, Al et Mn (Fig. III.13), on 
observe que l’Al se comporte comme un élément conservatif variant peu, de 3 à 4 mmol g-1, 
quelque soit le lac ou la période de prélèvement. La distribution temporelle des concentrations 
de P-Mn, avec des valeurs maximales mesurées dans les lacs d’eaux blanches pendant les 
périodes des hautes eaux (entre mars et juin), suggèrent un processus de dépôt, principalement 
dans les lacs Sta Ana et Salé, favorisé par l’hydrodynamique et les conditions d’oxydation de 
ces lacs. Quant à la distribution spatio-temporelle du Fe, dans la plupart des lacs, on n’observe 
pas d’hétérogénéité spatiale ni temporelle sauf en 2003 où des valeurs relativement faibles ont 
été mesurées en mars et en juin. 
 
Figure III.13 : Distribution spatio-temporelle du carbone organique total (POC) pour l’année 
2005 et matière organique totale pour les années 2002 et 2003, du manganèse, fer et 
aluminium total (mmol.g-1 poids sec) dans les sédiments de surface des lacs de la «várzea do 
Curuai».  
 
Si l’on compare les concentrations de Fe, Al et Mn particulaire des échantillons prélevés 
en mars 2006 des suspensions de la colonne d’eau avec celles des sédiments de surface (Fig. 
III.14), on observe, dans les lacs d’eaux blanches, une relative homogénéité verticale 
indiquant que ces éléments sont en grande partie déposés au fond des lacs, sous leurs formes 
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oxydées, ce processus étant favorisé par une bonne oxygénation de la colonne d’eau. En 
revanche, dans les lacs d’eaux noires, seul l’Al particulaire semble se déposer sans spéciation, 
ces sédiments piégeant peu efficacement les formes particulaires de Fe et Mn. D’après les 
profils de P-Mn et D-Mn mesurés dans la colonne d’eau des lacs d’eaux noires, jusqu’à 
environ 1/3 de la surface, le Mn dissous semble réagir très fortement avec la matière 
organique, non seulement phytoplanctonique (en surface) mais également colloïdale et peut 
coaguler en particulier avec les substances humiques. Ensuite, au niveau des sédiments, le P-
Mn est rapidement réduit en Mn2+ qui va à nouveau migrer vers la colonne d’eau et se lier aux 
complexes organiques par coagulation. Dans les sédiments, le fer peut subir le même 
processus de réduction en raison des conditions réductrices (pH acide et absence d’oxygène), 
favorisant l’exportation de Fe2+ vers la colonne d’eau. 
a                                                                              b 
 
 
Figure III.14 : Distributions verticales des concentrations en Fe, Al, Mn et CO particulaire 
dans la colonne d’eau et dans les sédiments de surface des lacs d’eaux (a) blanches et (b) 
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III-3.3. Profils verticaux des éléments rédox dans les sédiments 
 
En complément des analyses de fer et d’aluminium total dans les sédiments, des 
extractions sélectives ont été réalisées (« extraction cdb (citrate-dithionite-bicarbonate) » 
d’après Lucotte et d'Anglejean (1985)) pour déterminer la part de ces éléments dans la 
fraction argileuse. Cette extraction est spécifique des oxy-hydroxydes de Fe et Al. Le Fecdb 
correspond aux formes cristallines et amorphes de Fe, alors que le Alcdb correspond à des 
formes amorphes de Al ainsi que l’Al qui a substitué le Fe dans les oxyhydroxides de Fe. AlSi 
(Altot - Alcdb) correspond aux formes de l’Al dont les atomes sont incorporés aux minéraux 
argileux, alors que FeSi représentent les formes dont les atomes de Fe ont été substitués par 
des atomes d’Al dans ces mêmes minéraux (Jonsson, 1997). La méthode « d’extraction cdb » 
semble aussi être capable d'extraire l’Al et le Fe associés à la matière organique (Ross et 
Wang, 1993).  
Dans cette partie de la discussion, pour s’affranchir de l’effet de la granulométrie, les 
concentrations des éléments analysés dans les carottes prélevées en novembre 2005, sont 
normalisées à la fraction argileuse (Fig. III.15).  
 
Il apparaît que le Fe, l’Al et le Mn associés aux particules dans les lacs de la «várzea do 
Curuai» proviennent en grande partie des apports sédimentaires de l’Amazone, produits de 
l’érosion et de l’altération des massifs andins et sont donc principalement transportés sous 
leurs forme oxy-hydroxydes (e. g. associés aux phyllosilicates).  
Dans la plupart des lacs, on n’observe pas de variation verticale significative de Al et Fe 
total, à l’exception du lac Curumucuri où les concentrations maximales en T-Al sont 
observées dans les 10 premiers centimètres. Les sédiments des lacs d’eaux blanches sont plus 
enrichis en Fe total (1,04 à 3,11 mmol g-1) que les lacs d’eaux noires (0,15 à 0,19 mmol g-1) 
où les conditions réductrices empêchent l’enfouissement des formes particulaires de Fe. Les 
teneurs en oxydes de l’Al et du Fe sont faibles variant respectivement, de 0,03 à 0,08 mmol g-
1 et de 0,02 à 0,91 mmol g-1, avec une distribution homogène dans tous les profils. Dans les 
lacs d’eaux blanches, les oxydes de Al et Fe représentent de 4 à 11% de Al total et de 15 à 89 
% de Fe total, alors que dans un lac d’eaux noires, lac Curumucuri, celles variant de 36 à 100 
% et de 13 à 33 %, respectivement. La principale source d’aluminium particulaire dans les 
lacs d’eaux noires vient des apports par lessivage des sols forestiers très altérés.  
 
En général, dans tous les lacs, les concentrations en P-Mn, POC et P-S sont plus élevées 
sur les premiers 10 centimètres, sauf dans le cas des profils de Mn réalisés dans le lac du Salé 
(A20c) et le lac Curumucuri (A33) qui présentent de grandes variations très probablement 
dues aux épisodes de dépôt et à la diagénèse des sédiments.  
Les valeurs les plus élevées en POC et en P-S sont mesurées en profondeur dans le lac 
du Salé (A20c), avec des teneurs variant de 1,46 à 2,01 mmol g-1 et de 8,01 à 17,03 µmol g-1, 
ainsi que dans le lac Curumucuri dont les teneurs en P-S varient de 7,00 à 11,00 µmol g-1. 
 
Pour mieux comprendre les processus biogéochimiques des métaux tels que le Fe, l’Al 
et le Mn dans des lacs de la «várzea do Curuai», nos séries de données ne présentant pas de 
distribution gaussienne, seules les coefficients de corrélation linéaire (Fig. III.16) et de 
Spearman ont été calculés (Tableau III.2). Dans les lacs d’eaux blanches, même si les profils 
verticaux du P-Mn suivent les mêmes variations que ceux du P-S, c’est en fait la matière 
organique qui contrôle la distribution du P-Mn dans les sédiments des lacs, avec des 
coefficients de corrélation positives (lac Grande - R2 = 0,7770, n = 19 ; lac Salé - R2 = 
0,7092 , n = 16 ; lac Poção - R2 = 0,8399 , n = 6 ; et lac Curumucuri - R2 = 0,7768 , n = 11 ) 
(Fig. III.16). En revanche, les concentrations de P-Fe sont inversement corrélées à la matière 
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organique avec deux corrélations significatives dans les lacs Salé et Poção (R2 = 0,5076, n = 
16 et R2 = 0,6171, n = 12, respectivement). Aucun des éléments Fe ou Mn, n’est associé à la 
distribution du soufre, ni de la silice, seul l’Al est corrélé positivement à la silice indiquant un 
niveau d’altération élevé (Tableau III.2).  
 
Figure III.15 : Distributions verticales du manganèse (P-Mn), du fer (P-Fe), de l’aluminium 
(P-Al), du soufre particulaire, de la matière organique particulaire (POC), et des oxydes du fer 
et l’aluminium (Fe_cdb et Al_cdb), normalisées à la fraction argileuse dans les sédiments des 
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Figure III.16 : Corrélations entre le manganèse particulaire (P-Mn) et le carbone organique 



















Tableau III.2 : Corrélations de Spearman obtenues entre les éléments rédox, le S, la Si et les 
fractions granulométriques dans les profils de sédiments prélevés en novembre 2005.  
 
Pour étudier l’influence de la dynamique des sédiments des lacs de la «várzea do 
Curuai» dans le cycle du Fe, Al, Mn et C, on a comparé les concentrations des ces éléments 
sur les particules prélevées en novembre 2005 dans les eaux de surface des lacs Grande et 
Salé, avec celles mesurés dans les sédiments sous-jacents. Les profondeurs maximales de la 
colonne d’eau étaient de 30 centimètres dans le lac du Salé et 40 centimètres dans le lac 
Grande. D’après Maurice et al. (2007), dans les lacs de la «várzea do Curuai», l’exportation 
maximale des particules vers le fleuve Amazone est observée en période d’étiage, entre 
octobre et novembre, et est associée aux processus de remise en suspension des sédiments 
   argile limon sable S Si Al Fe Mn 
Al 0,618 -0,253 -0,463 -0,351 -0,082 1,000  
Fe -0,418 0,509 -0,172 -0,081 0,079 -0,607 1,000 
Grande 
A05 
Mn -0,340 -0,268 0,818 0,449 -0,064 -0,431 -0,243 1,000
Al 0,207 -0,286 0,199 0,475 -0,097 1,000    
Fe -0,287 0,396 -0,328 -0,472 -0,281 -0,652 1,000 
Salé 
A20c 
Mn 0,185 -0,536 0,589 0,383 -0,168 0,269 -0,532 1,000
Al -0,287 0,000 0,680 -0,088 0,562 1,000    
Fe 0,246 -0,152 -0,451 -0,653 -0,050 0,058 1,000 
Poção 
A25 
Mn -0,049 0,341 -0,615 -0,302 0,162 -0,365 0,484 1,000
Al -0,236 -0,518 0,355 -0,100 -0,582 1,000    
Fe -0,273 0,073 0,027 -0,419 0,227 0,100 1,000 
Curumucuri 
A33 
Mn -0,597 -0,205 0,305 0,183 0,068 0,200 0,383 1,000
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sous l’action du vent. Ce processus est observé particulièrement dans les lacs Grande, Salé et 




Figure III.17 : Distribution des concentrations en Fe, Al, Mn et CO particulaire dans l’eau de 
surface et dans les sédiments dans les lacs Grande et Salé de la «várzea do Curuai» (novembre 
2005). 
 
Dans les lacs Grande et Salé, l’Al particulaire dans l’eau provient principalement des 
particules des sédiments de fond dû au processus de remise en suspension. Il en est de même 
pour le POC dans le lac Salé, car leurs concentrations sont du même ordre de grandeur que 
celles mesurées sur les 7 premiers centimètres des sédiments (Fig. III.17). En revanche, les 
concentrations de Fe et Mn particulaire mesurées dans la colonne d’eau sont inférieures à 
celles mesurées dans les sédiments. Apparemment le processus de remise en suspension des 
sédiments ne joue pas un rôle prépondérant dans la spéciation du Fe et du Mn dans ces lacs 
d’inondation. Mais pour étudier ces transformations, le prélèvement et l’analyse des eaux 
interstitielles sont absolument nécessaires puisque les réactions d’oxydo-réduction de ces 
éléments ont également lieu dans la phase aqueuse.  
 
En conclusion, on observe que dans les sédiments des lacs d’inondation, les cycles du 
Fe, et du Mn sont plus influencés par les processus biogéochimiques locaux de diagenèse, où 
la matière organique joue un rôle principal, et d’oxydo-réduction que par la dynamique 
sédimentaire. Ces éléments sont très peux pièges dans les dépôts sédimentaire des lacs de la 
«várzea do Curuai». Au contraire, l’Al déposé sous forme particulaire est facilement re-
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Les plaines d’inondation constituent une mosaïque de zones libres d’eau, de forêts 
inondables et de chenaux interconnectés en permanence ou de manière saisonnière. Ces 
systèmes stockent l'eau pendant la période de montée des eaux et se vidangent lorsque le 
niveau du fleuve baisse. Les caractéristiques majeures de ces zones d'inondation résident dans 
leur dynamique hydrologique engendrée par la variation du niveau des eaux du fleuve et par 
une productivité primaire très importante (Junk et al. 1989; Richey et al. 2002) dont 73% est 
originaire du phytoplancton, des macrophytes aquatiques et terrestres, et 27% de la forêt 
inondée (Junk et Furch, 1985). Ainsi, ces zones constituent un environnement favorable à la 
spéciation des métaux lourds et à la méthylation du mercure en particulier, car elles présentent 
des conditions lentiques et rédox favorables. Par exemple, dans la plaine inondable de la 
rivière Tapajós (Amazonie brésilienne), le taux de méthylation du mercure est 30 fois plus 
élevé dans les racines des plantes aquatiques que dans les sédiments sous-jacents (Guimarães 
et al. 2000). Ces premières études, réalisées dans une plaine d'inondation Amazonienne, 
concernent cependant un système d’eaux claires, différent des eaux blanches qui caractérisent 
le fleuve. L'objectif de notre travail est d’étudier le rôle des échanges entre le fleuve Amazone 
et la plaine d’inondation dans les processus de transport, de spéciation et de piégeage du 
mercure, processus encore mal documentés.  
Dans cet article, nous présentons la distribution du mercure total (Hg) et sa variabilité 
spatio-temporelle dans le fleuve Amazone et dans un système complexe de lacs d’inondation, 
la « várzea do Curuai », située à 900 km en amont de l’embouchure. Est également présenté 
un bilan de masse du mercure intégrant les échanges de cet élément dans les phases dissoutes 
et particulaires, entre le fleuve et les lacs d’inondation. 
Les principales questions posées dans cet article sont : i) quelle est l’influence des 
apports d’eau du fleuve Amazone dans la « várzea do Curuai » dans les processus de 
distribution du mercure ? ii) quels sont les éléments biogéochimiques et le rôle de la matière 
organique qui contrôlent la distribution du mercure dans les lacs d'inondation ? et iii) Ce vaste 
système de lacs d’eaux blanches connectés au fleuve constitue-t-il un environnement 
favorable à la piégeage du mercure particulaire? 
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Entre 2002 et 2006, douze campagnes d’échantillonnage ont réalisées à différentes 
époques hydrologiques, le long du fleuve, de ses tributaires et dans les lacs d’inondation de 
Curuai,. Quelque soit l’époque, la principale source d’eau des lacs est apportée par le fleuve, 
comme le confirment les valeurs de conductivité et de matières en suspension (MES). Seuls 
les lacs d’eau noire sont majoritairement alimentés par les eaux de drainage du bassin 
forestier local et se caractérisent par des valeurs très faibles de conductivité, de pH et de MES. 
Pendant la saison sèche, lorsque les lacs sont, pour la plupart, isolés du fleuve, on observe des 
concentrations élevées de MES (de 116 à 2180 mg l-1). Ces valeurs sont associées à la remise 
en suspension de sédiments de fond sous l’action du, vent et à la faible profondeur de ces lacs. 
Les concentrations maximales en mercure total dissous (T-FHg) varient de 27,6 à 51,6 
pmol L-1 dans les lacs d’inondation et sont similaires à celles mesurées dans les eaux de 
surface du fleuve au cours de la montée de crue et donc de la phase de remplissage de ces 
lacs. Cette période correspond aussi à la période des crues des ses principaux tributaires. En 
revanche, les concentrations les plus faibles de T-FHg varient de 3,4 à 5,0 pmol L-1, et sont 
observées au cours du pic de crue qui coïncide également avec la saison des pluies dans cette 
région ; les eaux des lacs sont alors diluées par les précipitations locales ainsi que par les eaux 
de la nappe. 
En ce qui concerne la distribution du mercure particulaire (T-PHg), dans les rivières 
d’eaux blanches du bassin Amazonien, le T-PHg représente 55 à 93 % du mercure total (Hg 
total = T-FHg + T-PHg) confirmant que cet élément est principalement transporté adsorbé aux 
particules. Au cours de la montée des eaux du fleuve (de décembre à avril), les concentrations 
de T-PHg sont contrôlées par les apports sédimentaires des rivières Solimões et Madeira en 
crue. Ces rivières sont très chargées en matériel en suspension et en T-PHg variant de 1081 à 
2647 pmol g-1. Au cours du pic de crue du fleuve Amazone, les concentrations diminuent en 
raison principalement de la dilution des eaux par celles de la rivière Negro caractérisées par 
une très faible teneur en matières en suspension.  
Dans les lacs de la « várzea do Curuai », les concentrations maximales de T-PHg sont 
mesurées pendant la saison sèche (47 - 478 pmol L-1) en raison de la remise en suspension des 
sédiments de fond sous l’action du vent et de la bioturbation des poissons. 
Les valeurs élevées du coefficient de partage (Kd) de cet élément dans les lacs 
d’inondation (4.77 ≤ Kd (Hg) ≤ 5.83 L kg-1) confirment que le Hg est principalement 
transporté en phase particulaire confirmant l’importance du fleuve dans ses apports. Pendant 
ce transport le T-PHg est adsorbé ou complexé aux oxy-hydroxydes particulaires de Fe et Mn. 
Toutefois, lorsque les substances humiques sont dominantes dans les lacs , le Hg semble être 
surtout transporté associé à la fraction colloïdale de la matière organique. De plus, le transfert 
de T-FHg du fleuve Amazone vers les lacs inondés est en grande partie associé au carbone 
organique dissous alors que dans les lacs, le T-FHg est le plus souvent associé aux oxy-
hydroxydes hydratés de Mn (MnOOH). 
Il apparaît clairement qu’en plus du contrôle hydrologique par le fleuve, les différentes 
caractéristiques géochimiques des eaux des lacs de la « várzea do Curuai » contrôlent la 
distribution du mercure entre les phases dissoute et particulaire. Dans les lacs d’eaux blanches 
plus influencés par les apports d’eau du fleuve et caractérisés par un pH neutre, très oxygénés 
et très riches en MES (jusqu'à 2041 mg L-1), le T-PHg est associé au carbone organique 
particulaire et les concentrations en T-FHg et T-FMn sont significativement corrélées. En 
revanche, dans les lacs d’eaux noires qui sont plus influencés par les eaux de ruissellement et 
de la nappe, où les conditions réductrices et une faible charge en MES favorisent le processus 
de désorption du Hg, le fer particulaire semble contrôler la distribution du T-PHg. 
D’après les profils verticaux réalisés dans la colonne d’eau, il apparaît dans tous les lacs 
un net appauvrissement en T-FHg à la surface. Cette tendance peut s’expliquer par la 
formation de Hg° gazeux par photo-réduction de Hg2+ puis à sa volatilisation dans 
Chapitre IV –  
Article I – « Mercury distribution and exchanges between the Amazon River and connected floodplain lakes » 
_________________________________________________________________________________________ 
 81 
l'atmosphère accélérée par les forts vents, un large fetch (jusqu’à 30 km) et la houle souvent 
importante. La matière organique particulaire et le T-PMn jouent un rôle prépondérant dans la 
mobilisation de T-PHg du sédiment vers les eaux de fond. Par ailleurs, le processus de 
désorption de T-PHg a été observé à un tiers de la colonne d’eau en raison probablement 
d’une activité bactérienne plus intense ou de la désorption des éléments Al, Fe et Mn associés 
aux complexes argilo-minéraux. 
Par aillieurs, le bilan de mass du mercure estimé dans notre zone d´étude, avec une 
moyenne négatif de 150 kg de P-Hg y-1 sur la période 2000-2003, confirme que les lacs 
d’inondation de Curuai fonctionent comme une zone de piégeage du mercure particulaire. 
En conclusion, ces résultats montrent, que le cycle biogéochimique et la distribution des 
espèces de Hg sont influencés par la dynamique hydrologique du système ainsi que par les 
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ABSTRACT In this work, we study the distribution and the partition of mercury (Hg) in the 
Curuai floodplain lakes along the Amazon River, 900 km upstream of the mouth. The main 
physical factors that control the Hg concentrations in the investigated system are the water 
and sediment exchanges between the mainstream and the lakes which depend on the 
hydrodynamics of the mainstream and its connections with the lakes. The maximum Total 
Filtered Hg (T-FHg) concentrations in the floodplain lakes (27.6 to 51.6 pmol L-1) coincide 
with the maximum T-FHg concentrations of the Amazon R. and are measured during the 
flooding period. The lowest T-FHg values (3.4 to 5.0 pmol L-1) are observed during the flood 
peak of the mainstream which corresponds to the rainy season when surface waters are diluted 
by the local rainfall. But in the Amazon R. and the connected floodplain lakes, Hg is mainly 
transported in the particulate phase, confirmed by elevated values of the Hg partition 
coefficient (4.77 < KP (Hg) < 5.83 L kg-1).The highest Total Particulate Hg (T-PHg) 
concentrations (47 - 478 pmol L-1) in the lakes are measured during the dry season when they 
are isolated from the mainstream. This enrichment is due to the elevated TSS content 
associated to the re-suspension of the bottom sediments by the wind action and the 
bioturbation in very shallow water lakes (≤ 50 cm).  
In this floodplain system, the waters lakes show different geochemical characteristics that 
control the Hg distribution and partition. The white water (WW) lakes are characterized by 
oxidative neutral waters and highest TSS contents (till 2041 mg L-1) whereas the black water 
(BW) lakes show reductive pH conditions and lowest TSS load (2 to 52 mg L-1). In the WW 
lakes, the particulate Hg is associated to the particulate organic matter mainly during the dry 
season and the T-FHg and T-FMn concentrations are correlated. In the BW lakes, the redox 
conditions favor the desorption of Hg from the particulate to the filtered phase whereas in the 
particulate phase, iron and T-PHg display a significant positive relationship.  
The mercury mass budget estimated in this study confirms that the Curuai floodplain system 
acts as a particulate mercury trap, with a mean negative mass balance of 150 kg P-Hg y-1, on 
the 2000-2003 period. 
 
Keywords: mercury; water; suspended sediments; Amazon River; floodplain lakes; fluxes. 
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Mercury (Hg), one of the most famous toxic elements, is distributed in pristine 
environments at ultra trace level. However, its release by anthropogenic activities and its 
long-range atmospheric transport have recently increased the Hg concentrations in aquatic 
environment and in biota (Mark and Derek 2004). In freshwater systems, Hg can be released 
from sediments to the water column, taken up by aquatic biota, bioaccumulated, or be 
transported with particulate matter to previously uncontaminated locations, or even be 
reduced and evaporated to the atmosphere (Roulet et al., 1998; Maurice-Bourgoin et al., 2000; 
Seller et al., 2001; Beucher et al., 2002; Mark and Derek 2004; Chadwick et al., 2006). Even 
if oceans constitute the main source of Hg to the atmosphere in dry and wet deposition with 
9.7 Mmol.y-1 compared to 1 Mmol.y-1 for the rivers, the freshwater inputs of Hg increased by 
5 since the beginning of the industrial period (Mason and Sheu, 2002, Lindberg et al., 2007). 
In fresh and coastal waters, the particulate transport of Hg associated to particulate organic 
matter, mineral and biogenic particles is more significant than in the open sea (Coquery and 
Cossa 1995; Coquery et al., 1997; Laurier et al., 2003).  
The ecological and toxicological Hg effects are strongly dependent on the distribution of 
the different chemical species in plants and in the food chain. In aquatic systems, the Hg 
distribution and speciation are controlled by physical, chemical, biological and geological 
processes which can be perturbed by anthropogenic activities (Barbiaz et al., 2001; Benoit et 
al., 2001; Mark and Derek 2004; Chadwick et al., 2006). Depending on the prevailing 
environmental conditions, inorganic Hg can be converted to one of its most toxic forms, the 
monomethyl mercury (MMHg) by sulfate-reducing bacteria (Jackson 1989, Mauro et al., 
1999; Sellers et al., 2001) or/and by abiotic processes (Celo et al., 2006) and later be 
accumulated in the food webs. 
Our study focuses the role of the major river in the world and its associated floodplain in 
the biogeochemical cycle of Hg. The Amazon River represents about 20% of the world fresh 
water flux to the oceans (Molinier et al., 1997). The mercury contamination in this largest 
drainage area has been evidenced in the 90’s in the Brazilian Amazonian region and has been 
firstly associated to the gold mining activities (Nriagu et al., 1992; Veiga et al., 1994; Malm 
1998). However, most of the Hg in remote soils and sediments is supplied by atmospheric 
deposition (Fitzgerald et al., 1998). In addition, Roulet et al. (1998) observed that the soils 
along the Tapajós River constitute an important reservoir of naturally accumulated Hg 
estimating that ~97% of this Hg is associated to the fine particles originated from eroded soil. 
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The increasing erosion of deforested soils following human colonization mainly during the 
rainy season (Roulet et al., 1999; Maurice-Bourgoin et al., 2000) constitutes a major 
disturbance of the natural Hg cycle in the Amazon basin.  
The floodplains associated to the Amazon River alter the transport of water from upland 
rivers to the sea (Junk et al., 1989). They store water during the rising stage and release it 
when the river level is decreasing. Richey et al. (1989) indirectly estimated that 30% of the 
Amazon R. flow is routed through the floodplain along a 2010 km long reach, , inundating an 
estimated area of about 300.103 km2 for the whole basin (Junk, 1989; Hess et al., 2003). The 
floodplain lakes act as a temporary storage system of dissolved and particulate elements as 
well as an exporting system of these elements into the mainstream during large floods (Junk 
et al., 1989; Seyler and Boaventura, 2003; Maurice Bourgoin et al., 2007). During the 
mainstream water residence in floodplain lakes, different processes like adsorption, 
desorption, redox chemical reactions, reduction and biota uptake, directly influence the 
chemistry of the surface water of the Amazon R. (Richey et al., 1989; Junk et al., 1989; 
Barroux, 2006). Indeed, the floodplain systems are characterized by a very important primary 
productivity mainly induced by bacterial degradation (Junk et al., 1989; Richey et al., 2002). 
With an estimated of 110 TC d.w.(dry weight).ha-1, 73% is originated from the 
phytoplankton, terrestrial and aquatic macrophytes and 27% from the inundated forest (Junk 
and Furch, 1985). Quay et al. (1992) estimate that 40% of the dissolved organic carbon in the 
Amazon River is produced in the floodplain lakes. These zones constitute favorable 
environments for the organic speciation of heavy metals depending on the local redox 
conditions. For example, in the Tapajós River floodplain, the Hg-methylation rate is 30 times 
higher in the periphyton roots of floating aquatic macrophytes than this measured in the 
subjacent sediments (Guimarães et al., 2000). These plants constitute approximately 60% of 
the primary production in the floodplain systems and represent an important source of organic 
carbon for the food chain which high trophic levels can be exposed to elevated 
methylmercury contents (Mauro et al., 1999; Guimarães et al., 2000). Despite these few 
studies, the role of the Amazon mainstream-floodplain interactions in the sequestration and 
speciation of mercury are still poorly documented.  
In this work, we use the actual distribution and partition of Hg in a complex floodplain 
lakes system (3 800 km²) located in the Middle Amazon, locally named “várzea do Curuai”, 
to study: i) the role of the Amazon R. in the transport, transfer and sequestration of mercury in 
large associated floodplain lakes, ii) the geochemical characteristics and processes that 
influence the Hg distribution and partition in floodplain lakes. We also establish a mass 
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balance calculation for Hg exchanges between the Amazon R. and the floodplain lakes, 
including atmospheric inputs and outputs.   
 
2. STUDY AREA 
2.1 The Amazon River and tributaries 
The Amazon basin is the largest drainage basin in the world, covering about 6.106 km2. 
At the last gauging station of the Amazon R. before the estuary, Óbidos station (01°56′S, 
55°30′W), located ~900 km upstream of its mouth, the mean annual precipitation reaches 1 820 
mm yr–1 and the mean annual flow, 163.103 m3 s-1 (Callède et al., 2002). At this station, the 
maximum rainfall is observed between February and April and the water regime is 
characterized by one high water stage, between January and August, and one low water stage, 
between September and December. The main tributaries of the Amazon R. that are joining in 
Manaus, are the Solimões and Negro rivers with mean annual discharges reaching 
respectively 103.103 m3 s-1 and 28.103 m3 s-1 at their confluence. More downstream, with a 
mean annual discharge of 31.103 m3 s-1, the Madeira R. (Callède et al., 2004), one of the both 
important tributaries in terms of sediment input, is joining the Amazon R. Characterized by an 
important inter annual variability, the annual solid flux at Óbidos varied from 600.106 t y-1 to 
1100.106 t y-1 on the period 1995 - 2003 (Fiziola and Guyot, 2004; Maurice Bourgoin et al., 2007). 
All these tributaries present different physico-chemical characteristics that allowed Sioli 
(1968) to classify the water in three different “colours”: 1) the “black water” rivers, like the Negro 
River, that drain forested areas, are characterized by high concentrations of dissolved organic 
carbon (7-10 mg L-1), low content in total major cations and in suspended sediments (<10 mg L-1) 
and a pH varying from 4 to 5; 2) the “white water” rivers, like the Solimões and Madeira rivers, 
that have a near neutral pH and are enriched in dissolved  major cations and in suspended 
sediments (from 60 to 200 mg L-1) eroded from the Andean cordillera; and 3) the “clear water” 
rivers, like the Tapajós River, which present a coloration slightly green to transparent, an 
alkaline pH and poor mineral and nutrient contents. The geochemistry of this last river is 
especially controlled by local rainfalls and channels from the firm land, locally named 
Igarapés, located on the Brazilian shield which are submitted to a lower erosion (Junk and 
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2.2 The Curuai floodplain system 
The Curuai floodplain located between 01°50′S-02°15’S and 55°00′W-56°05’W, is a 
complex system of more than 30 interconnected lakes, linked to the Amazon R. by several 
channels. Since the water level of the Amazon River is rising, seven main channels are filling 
the system (Ai10, Ai20, Ai30, Ai40, Ai50, Ai60 and Ai70) but only the Foz N and Foz S 
channels (Fig. 1) present a permanent flow and are the only ones from which water and 
sediments are out flowing from the floodplain lakes into the mainstream. During the rising 
stage, the open-water area varies between 575 and 2090 km² that represents of about 13 % the 
total flooded area of the Amazon R., between Manaus and Óbidos (Hess et al. 2003; Martinez 
and Le Toan 2007). This floodplain is typical of the eastern Amazon floodplains, very 
extensive and flat, and vegetated during the low water season by savannah, low vegetation and 
alluvial forest (RADAMBRASIL 1976). The soils are mainly composed of recent alluvial 
deposits and ferralitic soils which are mostly developed on the Alter do Chão formation 
(Lucas 1989) since the Cenozoic period. 
In this system, low water stage usually occurs in October/November and the water level 
rises from December to May/June. Most of the lakes are perennial with depths less than 50 cm 
in November and December. The Amazon R. is the main water input into the Curuai 
floodplain, which represents about 70 to 90 % of the total water inputs to the lakes, whereas 
the ground water inputs contribute to less than 5 % (Bonnet et al. 2008). According to the 
same authors, the river water residence time in this floodplain is 5.0 ± 0.8 months while the 
residence time of the other sources (ground water, runoff and rainfall) is 3.0 ± 0.2 months. 
Moreover, the annual sediment storage entering by connected channels into the Curuai 
floodplain reaches about 710.103 t y-1 (± 19 %), which represents between 41 % and 53 % of 
the annual flux of sediments entering from the mainstream; however, the annual sediment flux 
entering via the channels in this system represents only 1.6‰ of the annual solid discharge at the 
Óbidos station (Maurice Bourgoin et al. 2007). 
In the Curuai floodplain system, most of the lakes show geochemical characteristics of 
“white waters” (WW), like the Amazon River. The main WW floodplain lakes distributed 
from the West to the East are named (Fig. 1): Salé (sampling points: A18 to A21), Poção 
(A23 to A26c), Santa Ana (A11 to A08) and Grande lakes (A01 to A05 and A40ter, A42, 
A43). Only one lake presents “black water” (BW) characteristics, the Curumucuri lake (A33 
to A33_10) and its associated channel, locally named Igarapé (Ig.) Piraquara (AT20), located 
in the western part of the system. However, the Açaí (A36) and Miuá (A39) lakes located at 
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the North, can present BW characteristics except during the rising water stage when they are 
directly filled by the Amazon River. 
 
Figure 1: Location of the sampling points along the Negro, Solimões, Madeira and Amazon 
rivers (black circles) and in the Curuai floodplain lakes (black diamonds). 
 
3 MATERIAL AND METHODS  
 
3.1 Sample collection 
Twelve field cruises were organized between 2002 and 2006 along the Amazon River, 
at the confluence of its main tributaries and in the Curuai floodplain lakes (Fig. 1). The 
sampling campaigns were distributed along three different hydrological periods: 1) March-
May, which corresponds to the rising water stage (RS), 2) June-July, which corresponds to the 
flood peak of the Amazon and Negro rivers (FP) and 3) October-December, during the low 
water stage (dry season - DS). Moreover, vertical profiles in the water column were realized 
in the main Curuai floodplain lakes in March 2006 (RS), using a horizontal GoFlo non metallic 
bottle, previously cleaned.  
The surface water samples were collected manually, using gloves, in acid clean Teflon 
(FEP) bottles and all procedures from the sampling to the analysis, were performed using 
“ultra-clean” techniques (Blanco et al. 2000; Parker and Bloom 2005). Samples were filtered 
on the boat between 1 and 6 hours after sampling under a laminar flow hood (Class 100) to 
avoid contamination. Before collecting the filtered water samples, all cleaned materials were 
previously rinsed three times with an aliquot of the filtrates. 
Waters for total Hg analysis were filtered on pre-burned (at 500°C) and acid clean (10% 
v/v bi-distilled HNO3) quartz membranes (~0.8 µm pore size). The filtrates were kept in 
decontaminated Teflon (FEP) bottles and immediately stabilized with bi-distilled HCl (1 % 
v/v) and stored at 4°C in double polyethylene bags. The membranes were stored frozen in pre-
decontaminated Petri slide boxes.  
Besides, for cations and anions analysis, the water samples were filtered on acid clean 
(10 % v/v bi-distilled HNO3) cellulose acetate membranes (0.45 µm pore size) and stored in 
polypropylene bottles. Flasks for cations analysis were immediately stabilized with bi-
distilled HNO3 to pH 2. For carbon analysis, the samples were filtered on combusted glass 
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membranes (0.7 µm pore size) and stored in combusted glass bottles stabilized with H3PO4 to 
pH 2. All the samples were stored at 4°C in the dark until analysis. 
 
3.2 Analytical determination 
Determination of the physico-chemical parameters in the water column like temperature, 
pH, dissolved oxygen (D-O2) and conductivity were recorded in situ with a multiparameter 
probe (®YSI 600XLM). Cations were analyzed by inductively coupled plasma mass 
spectrometry (ICP-MS, Elan 6000 ®Perkin-Elmer), anions by ionic chromatography (Dionex 
Gilson®) and dissolved organic carbon (DOC) by a carbon analyzer (Shimadzu®). These 
analysis were performed at the LMTG in Toulouse (France). 
Total mercury concentrations in the filtered phase (T-FHg) were analyzed by cold-
vapour atomic fluorescence spectrometry (CV-AFS) with pre-concentration on a gold trap, 
after formation of volatile elemental Hg (by oxidation with BrCl and reduction with SnCl2) as 
described in Bloom and Crecelius (1983). Total particulate mercury (T-PHg) was detected by 
atomic absorption spectrometry (AAS, AMA-254 ®Altec). This technique is based on the 
combustion of the solid samples under oxygen to volatilize the Hg before its amalgamation on 
a gold trap. The detailed procedure is given by Cossa et al. 2002. The samples collected in 
2002 and 2003 were performed at the UQAM (Québec, Canada) and from 2004, at the 
IFREMER Centre (Nantes, France). All analysis was conducted in triplicate and 
reproducibility for T-PHg concentrations was less than 7 %. The average of filtration blanks, 
realized with MilliQ water transported to the field and filtered on the boat, reached 2.25 ± 
0.35 pmol L-1 Hg. Detection limits (DL = 3SD of the blanks analysis) were 1.05 pmol L-1 (n = 
8) for the filtered phase and 2.34 pmol g-1 (n = 12) for the particulate phase. Accuracy of the 
T-FHg was tested using 2 mL of ORMS-3, a Certified Reference Material from the National 
Research Council of Canada. The averaged measured value was 11.88 ± 0.28 ng L-1 (n = 9) 
for a certified value of 12.6 ± 1.1 ng L-1. Accuracy of the T-PHg was tested using 30 mg of 
IAEA-405 (estuarine sediment) and 15 mg of SJS (San Joaquim Soil, ®NIST). The average 
measured value of IAEA-405 was 0.80 ± 0.04 ng g-1 and of SJS was 1.48 ± 0.04 ng g-1 (both 
for n = 37) for certified values of 0.81 ± 0.04 ng g-1 and 1.40 ± 0.08 ng g-1, respectively. 
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3.3 Statistical analysis  
 
Linear regression and Spearman partial correlations illustrated in the table 4 were carried 
out using the SPSS 12.0 software. The criterion for significance was p value of 0.05, 
representing a confidence level of 95 %. 
 
4 RESULTS  
 
4.1 Geochemical characteristics of the surface waters  
To study the Hg exchanges between the mainstream and the Curuai floodplain, it is 
important first to understand the hydrology and sediment dynamics of this system during the 
different sampling stages. We compared in particular, the conductivity and TSS contents 
between the Curuai floodplain lakes and the Amazon R. that are the first parameters that can 
inform us about the water currents and local circulation. 
 
4.1.1 In the Amazon River and tributaries 
Differences between chemical characteristics of black and white water of the Amazon 
tributaries were observed for each gauge stage. The Amazon, Solimões and Madeira rivers are 
typical white water rivers with neutral pH, high conductivity (between 40 to 114 µS cm-1, 
Table 1), and high total suspended solids (TSS) concentrations (31 - 580 mg L-1, Table 2 ). The 
Madeira R. shows the highest TSS content in March during its flood peak, while the Solimões 
R. presents the maximum values between March and June (Table 2). Moreover, the Amazon 
R. shows the lowest sulfate (SO42-) and chloride (Cl-) concentrations, and maximum value of 
dissolved oxygen (D-O2) (Table 1). The Negro R., classified as a black water river, shows the 
lowest values of pH, conductivity and TSS contents and the highest sulfate concentration (117 
µmol L-1). The surface temperature was varying from 27 to 32 °C with the minimum and 
maximum values in the Madeira and Negro rivers, respectively. 
 
4.1.2 In the Curuai floodplain lakes 
In the surface water of the floodplain lakes, there is no significant temporal variation of 
temperature but a weak spatial variation is observed between black and white water lakes, 
with minimum values (25°C) in the BW (Table 1). The lowest concentrations of D-O2, Cl- 
and SO42- are measured in the BW lakes while their maximum values are measured in the 
WW lakes during the dry season (Table 1). There is no significant vertical variation of 
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temperature, D-O2, SO42- and Cl- concentrations and pH. Only the Açaí lake (BW) shows a 
net decrease in D-O2 and an increase in SO42- and Cl- concentrations with depth. 
Whatever the sampling periods, most of the lakes were influenced by the Amazon R. 
water inputs since their conductivities are in the same order of magnitude than those measured 
in the mainstream, except in the BW lakes (A33 and AT20) which show the lowest 
conductivities and TSS concentrations (Tables 1 and 2). These lakes are mainly influenced by 
the drainage water of the forested watershed, depleted in sediments. 
During the rising water stage, from March to May, the influence of the River is observed 
in most of the WW lakes with TSS values reaching 100 to 200 mg L-1.  
During the flood peak of the Amazon R. in June, we observed the minimum values of 
TSS due to the dilution of the water lakes by local rainfall inputs but mainly due to the 
dilution of the Amazon waters by the Negro R. flood. 
During the dry season, when most of the lakes remain isolated from the mainstream 
except the Grande Lake permanently connected by the Foz N and Foz S channels, the highest 
TSS concentrations, varying from 116 to 2180 mg L-1, are observed in the WW lakes. These 
elevated values are associated to the re-suspension process of the bottom sediments by the 
wind action in shallow water, mainly in the Poção, Salé and Grande Lakes (Maurice-
Bourgoin et al. 2007). In addition, the role of fishes and benthic invertebrates seems to have a 
non-negligible effect in the re-suspension process of bottom sediments into the water column 
but it is still poorly documented (Suretta et al. 2006; Newton 2008). In the field, we observed 
fishes jumping at the surface, reaching out for oxygenated water. Due to the shallow water 
column (~50 cm) and the high turbidity, we suggest that, during the decreasing water stage, 
the fish populations, particularly abundant in this very productive area, act as the first actors 
of the bottom sediment bioturbation. Indeed, the main economic activity in these floodplain 
lakes is fishery, with a production of 100 000 tons of fish per year (ANA 2002). 
 
Table 1 Minimum and maximum values of temperature (T), pH, conductivity (conduct.), 
dissolved oxygen (D-O2), chloride (Cl-), sulfate (SO42- ) concentrations and alkalinity (alkal.) 
in the Amazon R., its main tributaries and in the Curuai floodplain lakes. The average values 
of Chlorophyll a (Chl a) and the particulate C/N ration were only recorded in the Curuai 
floodplain lakes. Measurements were performed between 2002 and 2006 during different 
hydrological periods (Hydrol. periods): (RS) rising water stage (March – May), (FP) flood 
peak (June – July) and (DS) dry season (October – December). Floodplain lakes are 
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distinguished in white water (WW) and black water (BW) lakes. In BW lakes, the alkalinity 
was too low to be detected (n.d.). 
 
Table 2 Minimum and maximum values of total suspended solids (TSS), total mercury and 
organic carbon concentrations in filtered and particulate phases (T-FHg, T-PHg, DOC, POC), 
total Hg (T-Hg = T-FHg + T-PHg in pmol L-1) and Hg partition coefficient (log Kd (Hg)) in 
the Amazon, Negro, Solimões and Madeira rivers, and in the Curuai floodplain lakes. 
Sampling campaigns were realized between 2002 and 2006 during different hydrological 
periods (Hydrol. periods): (RS) rising water stage (March – May), (FP) flood peak (June – 
July) and (DS) dry season (October – December). Rivers and floodplain lakes are 
distinguished in white water (WW) and black water (BW). 
 
4.2 Total mercury in waters  
4.2.1 Hydrological control of Hg in the Amazon R. and its tributaries 
In the Amazon River and its Andean tributaries, the total Hg concentration (T-Hg = T-
FHg (total filtered Hg) + T-PHg (total particulate Hg)) of surface water is depending on the 
hydrological period. During the rising water stage, the Amazon waters are mainly influenced 
by the floods of firstly, the Madeira and Solimões Rivers, while, during the flood peak, in 
June, these waters are diluted by the flood of the Negro R., depleted in sediments. 
The highest values of T-Hg are measured in the Solimões (141 pmol L-1) and Madeira 
rivers (249 pmol L-1) during the rising water stage (Table 2) due to an important input of TSS 
and T-PHg associated. Additionally, T-PHg represents 55 to 93 % of the total mercury 
concentrations in the white water Rivers. Two low ratios (37 % and 23 %) are observed in the 
Amazon R. during its flood peak and in the Negro R. during the dry season. No clear 
hydrological tendency is observed between the T-PHg and particulate organic carbon (POC) 
distribution. 
Conversely, in black waters, the T-Hg concentration was pretty stable during our field 
campaigns, with a mean value of 23 pmol L-1 of which 60 to 80% was dissolved.  
The T-FHg concentrations confirms an important hydrological control of the main 
tributaries (Solimões, Madeira and Negro rivers) in the T-FHg distribution in the Amazon R. 
Minimum concentrations of T-FHg, varying from 6.6 to 16.4 pmol L-1, are measured during 
the dry season, when the rivers show the minimum discharges (Fig. 2). Furthermore, the T-
FHg distribution is probably related to the organic matter content, since the Negro and 
Amazon rivers show the maximum dissolved organic carbon (DOC) concentrations during 
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their flood peak (Table 2). The black water of the Negro R. is particularly enriched in DOC, 
which represents the major part (90-92 %) of the total organic carbon (TOC). This part was 
lower in the Solimões, Madeira and Amazon (at the Óbidos station) rivers where the DOC 
accounts respectively for 76-84 %, 66-85 % and 62-84 % of the TOC. These results are in 
accordance with Benedetti et al. (2002) and Aucour et al. (2003). Our data are similar to the 
values reported in the same rivers by Roulet et al. (1998) and Maurice-Bourgoin et al. (2003) 
(Table 3). The maximum T-PHg concentrations in Amazonian White Water Rivers are 3 to 5 
times lower than those reported in the Seine, Leblond and Lot-Garonne rivers which are 
impacted by anthropogenic activities (Table 3). 
 
Fig. 2 Distribution of total filtered mercury (T-FHg) at the Óbidos station along the Amazon 
R., during different hydrological periods, related to the water level of the mainstream.  
 
Table 3 Comparison of membrane porosities (MP), total suspended solids contents (TSS), 
total filtered and particulate mercury concentrations (T-FHg and T-PHg), and total mercury 
concentration (T-Hg = T-FHg + T-PHg) in different rivers, estuaries and lakes of both 
hemispheres. (A) > 0.4µm, (C)  colloidal phase, and (D) dissolved phase, (ws) wet season, 
(ds) dry season, (W) winter and (S) summer. References: a Quémerais et al. (1998), b Barbiaz 
et al. (2001), c Chadwick et al. (2006), d Garcia et al. (2006), e, i Coquery et al. (1997) and 
(2003), f  Laurier et al. (2003), g Schäfer et al. (2006), h Muresan et al. (2006), j  Cossa et al. 
(1994), k Nguyen et al. (2005), l , m Maurice-Bourgoin et al. (2003) and (2000), n Roulet et al. 
(1998), o Bastos et al. (2006), p this work. 
 
4.2.2 Total mercury concentrations in the Curuai floodplain lakes and partition 
between dissolved and particulate phases 
In surface waters of the Curuai floodplain lakes, the T-Hg concentrations are ranging 
from 6 to 478 pmol L-1, with extremely high values measured during the dry season in all 
white water lakes (Table 2). These maximum are related to the high TSS content.  
Regarding the filtered phase, the T-FHg concentrations vary from 3.4 to 51.6 pmol L-1  
(Table 2) with an average value of 17.9 ± 11.0 pmol L-1 (n = 114). The maximum T-FHg 
concentrations are measured in March (RS), during the flood peak of Andean tributaries, 
while the minimum values are observed in June (FP) when the lakes are also diluted by local 
rainfall waters. This variation ranges the values reported in a tropical lake, the Petit-Saut 
reservoir in French Guyana (Coquery et al., 2003) and in a large boreal lake by Nguyen et al. 
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(2005), the Balaton Lake in Hungary (Table 3). The differences observed between our values 
and these reported along the Tapajós and Amazon R. lakes by Roulet et al. (1998) and also in 
North American lakes (Table 3) can be explained by two factors: 1) the elevated TSS 
concentrations measured in the Curuai floodplain lakes and 2) the different membrane 
porosities used during the filtration process by each study. The influence of the particle 
concentration effect (PCE) on the metals partition in freshwaters has been evidenced by 
Benoit (1995) and Benoit and Rozan (1999) and mainly depends on the TSS concentrations. 
Increasing concentrations of T-FHg with TSS in freshwater samples can be explained by 
introduction of colloids in the filter-passing fraction. 
Along the vertical profiles, the maximum T-FHg concentration is measured at a third of 
the water column. The T-FHg depletion observed at the surface waters of the floodplain lakes 
can be explained by two main processes: i) a probable Hg uptake by the phytoplankton and ii) 
a possible formation of dissolved gaseous mercury (DGM) by photo-reduction of Hg2+ to Hg° 
in tropical aquatic systems (Beucher et al. 2002; Peretyazhko et al. 2006) and its volatilization 
into the atmosphere, induced by wind waves. Future research is required to quantify these 
processes in our system.  
Regarding the particulate phase, the T-PHg concentrations vary from 33 to 9272 pmol g-
1  (Table 2) with an average value of 1536 ± 1722 pmol g-1 (n = 146) and maximum during the 
wet periods. In the WW lakes, the T-PHg represents 33 to 99 % of T-Hg with a mean 
percentage of 68%, and in the BW this ratio only ranges from 13 to 74 %. These results are in 
accordance with those reported by Roulet et al. (1998) in the Pacoval lake along the Amazon 
R. but they are higher than the values reported in marginal lakes of the Madeira R. (Bastos et 
al. 2006) as well as in European lakes (Table 3) probably due to the higher TSS contents and 
the difference of the geochemical characteristics of the surface water.  
To control the relative affinity of Hg for the particulate phase, the partition coefficient 
has been calculated according to the next formula: 





An elevated Kd value indicates a high affinity of Hg in the particulate phase.  
In the Amazon R. and its main tributaries, log Kd (Hg) varies from 4.13 to 5.56 L kg-1 
with the highest ratios in the Negro R. (Table 2), which are in accordance with the values 
reported by Maurice-Bourgoin et al. (2003). In the white water Rivers, the maximum values 
of log Kd (Hg) are measured during the rising water stage (Table 2), ie during the Madeira and 
Solimões floods. But along the Amazon R., there is no clear trend between log Kd (Hg) and 
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log TSS, mainly due to the complexity of the hydrological dynamics and the hysteresis effect 
between the TSS distribution and the water discharge (Filizola and Guyot 2004; Maurice-
Bourgoin et al. 2007). The elevated values of log Kd (Hg) in the Amazon R. and in its 
tributaries confirm that Hg is mainly transported in the particulate phase as Roulet et al. 
(1998) and Telmer et al. (2006) already observed in the Tapajós Basin, as well as Maurice-
Bourgoin et al (2002) in the Andean tributaries of the Madeira R.  
In the Curuai floodplain lakes, we observe a moderate negative trend between T-PHg 
and TSS concentrations, except in the BW lakes depleted in suspended sediments. The 
maximum values of log Kd (Hg) are observed in the WW lakes during the flood peak and in 
the dry season (5.83 and 5.77 L kg-1; Table 2). These elevated values confirm that Hg is 
mainly transported in the particulate phase in the floodplain lakes connected to the 
mainstream and its exchanges with the Amazon R. will depend on the sediment dynamics of 
the system. The maximum values of log Kd (Hg) coincide with the periods when the water 
and sediment fluxes are out flowing from the Curuai floodplain into the Amazon R. (Maurice-
Bourgoin et al. 2007). Moreover, the difference of the of log Kd(Hg) : log TSS slope between 
the flood peak (R2 = 0.6386, n = 16; Fig.3) and the dry season (R2 = 0.6551; n = 20; Fig.3) 
can also reflect the “particle concentration effect” previously discussed. This behavior was 
already observed in estuary zones by Coquery et al. (1997) and in river surface water by 
Quémerais et al. (1998) and Barbiarz et al. (2001). We propose two different processes for 
explaining the Hg particle-water partition in the Curuai floodplain lakes. During the flood 
peak, when most of the lakes are also diluted by rainfall inputs, the linear slope of –1.1437 
results in part of the addition of nearly inert particles that have few complexation sites and 
therefore, are almost free from metals (Benoit and Rozan 1999; Choe et al. 2003). On the 
other hand, when the waters inputs of the Amazon R. into the floodplain lakes are minimum, 
during the dry season, the slope is –0.8273. These values indicate that when the lakes are less 
influenced by the Amazon R. water input, a large part of Hg is transported in the floodplain 
lakes mainly associated to the autochthonous organic matter and most probably to the 
colloidal fraction. This process has already been proposed in boreal and tropical aquatic 
systems (Coquery et al. 1997; Quémerais et al. 1998; Barbiaz et al. 2001; Roulet et al. 2001; 
Choe et al. 2003). 
 
Fig. 3 Linear relationships between log Kd (Hg) and log TSS in the surface water of the 
Curuai floodplain lakes. Sampling areas are distinguished in black water lakes (BWL) and 
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white water lakes (WWL). Measurements were performed between 2002 and 2006 during the 




5.1 Role of the water and sediment exchanges between the Curuai floodplain and 
the Amazon River in the temporal variation of Hg 
To estimate the importance of the dissolved and particulate Hg inputs from the Amazon 
R. into the floodplain lakes, an enrichment factor (EF) was calculated in the surface waters 
according to the following formula:  
 
[ ] [ ][ ] [ ] RiverAmazonthein periodfloodingtheduringilakeinilakefloodplainthein NNHgEF ÷÷= HgHg)(  
 
where [Hg] is T-FHg (or T-PHg) concentration and [N], concentration of a dissolved (or 
particulate) conservative element. The T-FHg and T-PHg concentrations were normalized 
respectively by Cl- and T-PAl which both show a conservative behavior in tropical 
hydrosystems (Balan et al. 2001). We consider a significant enrichment in the Curuai 
floodplain lakes compared to the mainstream for EF > 2.  
However, during the dry season, when the floodplain lakes don’t receive water or 
sediment from the mainstream, the EF factor of T-PHg was calculated relatively to the 
suspended matter contributions due to the bottom sediment resuspension, according to the 
next formula: 
 
[ ] [ ][ ] [ ] ientsebottomthein seasondrytheduringilakeofTSStheinilakefloodplainthein NNPHgTEF dimPHg-TPHg-T)( ÷÷=−  
 
During the flood period, we don’t observe any enrichment in total Hg in WW lakes, 
neither in the dissolved, nor in the particulate phase (Fig. 4a). Conversely, in the BW lakes, 
the EF of T-FHg and T-PHg values range from 4 to 7 and from 8 to 16 respectively. This 
enrichment can be associated to important local rainfall and runoff inputs which contribute to 
a significant remobilisation of refractory organic matter and oxy-hydroxides of Al, Fe and Mn 
from the flooded and forested soils, on which a large part of Hg is associated.  
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During the dry season, a significant enrichment of T-PHg is observed in almost all BW 
and WW lakes (Fig. 4b). However, the low EF of T-PHg observed in March (RS) is explained 
by the high T-PHg measured in the Amazon R. in the same period, which corresponds to the 
Madeira flood. The enrichment of T-PHg in the WW lakes is associated to important 
sediment inputs by the Madeira and Solimões rivers and also by the re-suspension of bottom 
sediments by the wind and the bioturbation action in shallow water lakes. In the BW lakes, 
the elevated values of EF (T-PHg) in June are related to two events: i) local rainfall and 
runoff waters inputs that contribute to the remobilisation of the T-PHg from the flooded area 
and ii) the dilution of the Amazon R. waters by the Negro R. waters depleted in sediments.  
 
Fig. 4 Distribution of the enrichment factor (EF) of T-PHg in the surface water of the Curuai 
floodplains lakes, (a) normalized to the Amazon R. suspended sediments during flood periods 
(March and June) and (b) normalized to the bottom sediment of the Curuai floodplain lakes 
during the dry season (October to December). 
 
5.2 Mercury distribution in the Amazon R. and connected floodplain lakes  
In the Amazon R., T-FHg and DOC display a significant positive correlation with 
hydrologic periods (R = 0.720; n = 13; Table 4). Many authors have checked the close 
relationships between mercury and organic matter in aquatic environments (Coquery et 
al.1997; Benoit et al. 2001; Laurier et al. 2003; Ravichandran 2004; Chadwick et al. 2006) 
which can affect the transport, the transfer, the speciation and the bioavailability of this 
element and other heavy metals. The exchanges between the filtered, colloidal and particulate 
fractions are critical for any metal transported by organic compounds, which is closely linked 
to the size and functional groups of organic molecules.  
On the contrary, in the Curuai floodplain lakes, there is no significant correlation 
between the DOC and T-FHg. However, we observe a positive trend between these variables 
in the WW lakes, during the dry season and a negative trend in the BW lakes, during the 
rising season (Fig. 5). These results suggest that the different sources and degradation levels 
of organic matter in the Curuai floodplain lakes can dictate the transport of dissolved Hg. 
Significant differences can be expected in the reactivity of the DOC with Hg, which depends 
on the structural and chemical characteristics of the dissolved organic matter (Barbiaz et al. 
2001; Ravichadran 2004). 
Besides, the POC tends to favor the Hg partition in floodplain lakes that depends on the 
compositions and sources of organic matter in the two different types of waters. In the WW 
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lakes during the dry season and in the BW lakes during the flood peak, we observe two 
positive linear correlations between T-PHg and POC (R² = 0.9167, n = 8 and R² = 0.7392, n = 
5; Fig. 6a). During the wet periods (RS and FP), floodplain lakes show the maximum average 
values of particulate C/N ratio and Chlorophyll_a (Table 1), indicating a significant 
autochthonous production of OM. These values suggest that an important part of organic 
matter is constituted by autochthonous plankton. According to Devol and Hedges (2001), in 
Amazonian floodplain lakes, the plankton shows values of particulate C/N ratio of about 5-8. 
This plankton brings “fresh” organic matter to the floodplain system during the wet periods, 
and can induce a dilution effect for particulate mercury concentrations increasing the 
corresponding Kd values (Fig. 6b).  
Regarding the role of the redox elements in the dissolved phase, the T-FHg distribution 
is closely correlated with the T-FMn concentrations without any seasonal control (R = 0.646, 
n = 32; Table 4). In turbid lakes, the colloidal phase of organic matter in the filter-passing 
fraction increases as concentrations of TSS increase, as observed by Benoit 1995 and Benoit 
and Rozan 1999, and a large part of the T-FHg can be associated to this phase. A sorption 
reaction on colloidal Mn hydroxides seems to be the main process occurring in the white 
water floodplain lakes. Jackson (1989) found that MnOOH and FeOOH were the two best 
inorganic hydroxides that adsorb dissolved mercury. Moreover, dissolved Mn in lakes, when 
the pH varies between 6 and 8, remains a longer time into the water column when compared 
to the dissolved Fe, due to the higher standard potential of the Mn redox reaction and the 
slower oxidation kinetics of Mn(II); thus, generally in lakes, T-PMn shows a lower 
sedimentation rate than T-PFe (Balistrieri et al. 1992; Davison 1993; Hamilton-Taylor et al. 
1996). This limitation is verified in the bottom sediments of the Curuai floodplain lakes, 
which are highly depleted of T-PMn in comparison to the Amazon surface water (Arlie 2005). 
Conversely, negative correlations between T-PHg and T-PAl (R = - 0.530, n = 26) and T-PFe 
(R = - 0.517, n = 42) are observed in the WW lakes, whereas in the Amazon R., T-PHg and T-
PFe concentrations are positively correlated (R = 0.679, n = 7) (Table 4). In the water column, 
T-PHg and particulate manganese (T-PMn) display a significant positive relationship. 
However, no significant variation of T-PFe and T-PAl is observed in the water column of 
WW lakes. Conversely, in the BW lakes, the maximum concentrations of T-PFe, T-PAl, and 
T-PMn and T-PHg are measured few centimeters above the bottom sediments. 
Manganese in water lakes remains mainly in the dissolved fraction, which can favor the 
sorption of T-FHg. According to Davison (1993), anoxic conditions in sediments can promote 
a reduction of Fe and Mn oxyhydroxides and a release of Fe(II) and Mn(II) into the water 
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column. In oxygenated shallow water lakes, most of the reduced manganese is desorbed from 
the sediment and released into the water column, while most of the iron is retained in the 
bottom sediment. Additionally, Bocage (2006) observed in our system that the TSS content of 
the BW lakes show the highest values of Fe oxy-hydroxydes, varying from 1.78 to 2.57 mmol 
g-1, which are 3 times higher than those measured in the WW lakes. The same relationship 
between T-PHg and T-PFe was already observed by Quémerais et al. (1998), Laurier et al. 
(2003), Chadwick et al. (2006) and Muresan et al. (2007) in boreal aquatic systems. The 
particulate amorphous iron can contain smaller amounts of Ca, Si, P and S that, in some cases, 
are associated with clay minerals or amorphous ferric iron.  
 
Table 4 Spearman partial correlation coefficients for pH and filtered and particulate 
concentrations of Hg, Al, Fe, Mn, OC, chloride (Cl-), and sulfate (SO42-) and, in the Amazon 
R. in the Curuai floodplain lakes. For statistical treatments, all samples are grouped without 
any seasonal partition (number of samples). 
 
Fig. 5 Relationships between T-FHg and DOC concentrations in the white water (WW) and 
black water (BW) floodplain lakes between 2002 and 2006, during different hydrological 
periods: rising water stage (RS), flood peak (FP) and dry season (DS). 
 
Fig. 6 Relationships between (a) T-PHg and POC concentrations and (b) log Kd (Hg) and log 
Kd (OC) in the white water (WW) and black water (BW) Curuai floodplain lakes between 
2002 and 2006, during different hydrological periods: rising water stage (RS), flood peak (FP) 
and dry season (DS). 
 
5.3 Total mercury balance in the Curuai floodplain system 
A detailed hydrologic model of water fluxes throughout the study area has been 
developed, taking into account simultaneous inputs from and outputs to the river mainstream. 
Radar satellite images were used to map the flood dynamics and to assess the area extent of 
the whole Curuai floodplain lakes, for several water levels; these areas were convolved with a 
topographic model to determine associated water volume (Martinez and Le Toan, 2007). 
Three stage recorders give daily reports of water level inside the floodplain, and the total 
suspended solids (TSS) concentrations were measured 3 times a month at 14 stations, from 
1999 to 2004. The first results of this model, calibrated with the gauging stations network 
installed and monitored by the ANA (National Water Agency in Brazil) and the HyBAm 
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Program, permit us to estimate water and sediment balances for the Curuai floodplain 
(Maurice-Bourgoin et al., 2007).  
The export of sediments to the mainstream occurs during the low water stage, while 
depositional processes in lakes and channels are disrupted by the wind induced re-suspension 
of sediments. The mean average sediment storage calculated varies between 558 and 828 103 t 
year-1 for the period 2000 – 2003 (Maurice-Bourgoin et al., 2007). This annual storage 
represents between 41 and 53% of the annual flux of sediments entering this floodplain 
through the main channels. The associated sediment accretion rate is 1.6 mm y-1 ± 23%. 
As previously demonstrated, the main source of sediments and mercury associated in the 
WW lakes of the Curuai floodplain is the Amazon R. and the inputs occur during the rising 
stage, from November to May/June. From the Hg concentrations adsorbed on fine particles of 
the mainstream measured during the flooding period, we can calculate the annual Hg inputs to 
this floodplain. The particulate Hg fluxes out flowing from this system to the mainstream are 
calculated from the Hg concentrations measured on the particles of the connecting channels 
(Foz N and Foz S) during the out flow period. During the rising water stage, the mean 
particulate Hg concentration in fine suspended sediments at the surface of the Amazon R. is 
181± 52 ng g-1. The T-PHg load associated with the fine particle fraction entering into the 
Curuai floodplain varies between 250 to 290 kg P-Hg y-1, on the 2000-2003 period. As the 
mean T-PHg concentration out flowing from the Curuai lakes into the Amazon R. between 
May and December are of the same order of magnitude than the mean concentration entering, 
the net storage of particulate total Hg is positive and reaches ~50% of the T-PHg flux entering 
from the Amazon mainstream. These results confirm that the Curuai floodplain system acts as 
a particulate mercury trap.  
Regarding the atmospheric Hg depositions and emissions budget, the balance for the 
Curuai system is equilibrated as mean annual respective fluxes reach 13,36 and 14,66 kg Hg 
y-1, respectively. The total Hg deposition has been estimated from the flux published by 
Lacerda et al. (1999) for the whole Amazon basin (40-60 nmol m-2 y-1, i.e. 0,3 ng m-2 y-1) and 
the Hg efflux for a tropical reservoir (20-90 nmol m-2 y-1, i.e. 0,3 ng m-2 y-1) by Muresan et al 
(2008). According to these estimations, it appears that the evasive flux from this system is 
slightly higher than atmospheric inputs but stays of the same order of magnitude. To refine 
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This study highlights, for the first time, the importance of the hydrology and sediment 
dynamics of the Amazon R. and its main tributaries (Solimões, Madeira and Negro rivers) in 
the exchanges of filtered and particulate Hg between the Amazon River and connected 
floodplain lakes. During the sediment and water exchanges between the Amazon R. and the 
connected lakes, Hg is mainly transported in its particulate phase. Even if the Amazon R. 
constitutes the main inputs of total Hg into the WW floodplain lakes, their chemical 
composition modifies the distribution and the partition of this metal. In the mainstream, 
dissolved Hg and DOC displays a significant relationship, whereas in the floodplain lakes, 
this phase is highly related to the dissolved Mn concentrations confirming that part of the 
dissolved Hg is more available to link with dissolved Mn. Regarding the particulate Hg, in 
WW lakes, redox conditions at the water/sediment interface and the laminar hydrodynamics 
favor the T-PFe deposition in the bottom sediments while T-PHg remains mainly associated 
to T-PMn. In the water column, a significant input of T-PHg from the bottom sediments into 
the water column is observed mostly during October-November, caused by the re-suspension 
of the bottom sediments by the wind and by the bioturbation. The mercury mass budget 
estimated in this study confirms that the Curuai floodplain system acts as a sediment trap and 
associated particulate mercury.  
The sediment and water dynamics of the Curuai floodplain and the Hg associations to 
the organic and inorganic elements, as described is this study, may help clarify the carbon 
cycle in the floodplain system, since the carbon and mercury cycles are directly connected. To 
refine the role of the important autochthonous production of organic carbon in the Hg 
distribution and its budget, spatial and temporal distributions of the organic matter and its 
characterization in the Curuai floodplain lakes are required, as well as measurements of 
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Table 1 Minimum and maximum values of temperature (T), pH, conductivity (conduct.), dissolved oxygen (D
concentrations and alkalinity (alkal.) in the Amazon R., its main tributaries and in the Curuai floodplain lakes
a (Chl a) and the particulate C/N ration were only recorded in the Curuai floodplain lakes. Measurements 
2006 during different hydrological periods (Hydrol. periods): (RS) rising water stage (March – May), (FP) fl
season (October – December). Floodplain lakes are distinguished in white water (WW) and black water (BW










  Hydrol. T pH conduct. D-O2 Cl- SO42- alkal. 
  periods °C   µS cm-1 mg L-1 µmol L-1 mmol L-1
Negro R. all 28 - 32 4 - 5 8 - 18 6.3 11 - 41 46 - 117 - 
Solimões R. all 28 - 30 6 - 7 51 - 114 5.2 - 6.2 75 - 163 12 - 86 - 




Amazon R. all 28 - 31 6 - 8 40 - 91 3.4 -7.0 2 - 6 1 - 30 - 
RS 28 - 32 6 - 8 23 - 110 2.3 - 8.0 19 - 83 8 - 50 0.2 - 1.8 0.22 
FP 29 - 31 6 - 9 38 - 64 2.6 - 8.5 32 - 58 8 - 24 0.5 - 3.0 0.57WW 
DS 29 - 34 6 - 7 21 - 98 6.3 - 8.7 44 - 433 18 - 82 0.6 - 2.6 0.15
RS 25 - 32 5 - 6 7 - 47 2.3 - 6.6 15 - 38 0.4 - 24 n. d. 0.99














DS 29 - 32 5 - 6 11 - 15 4.8 - 6.2 13 - 26 5 - 12 n. d. 1.80
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Table 2 Minimum and maximum values of total suspended solids (TSS), total mercury and organic carbon 
concentrations in filtered and particulate phases (T-FHg, T-PHg, DOC, POC), total Hg (T-Hg = T-FHg + T-PHg 
in pmol L-1) and Hg partition coefficient (log Kd (Hg)) in the Amazon, Negro, Solimões and Madeira rivers, and 
in the Curuai floodplain lakes. Sampling campaigns were realized between 2002 and 2006 during different 
hydrological periods (Hydrol. periods): (RS) rising water stage (March – May), (FP) flood peak (June – July) 
and (DS) dry season (October – December). Rivers and floodplain lakes are distinguished in white water (WW) 














  Lake and River Sample Hydrol. TSS >0.8 µm T-FHg T-PHg T-Hg log Kd Hg DOC POC
  Names Code periods mg L-1 pmol L-1 pmol g-1 pmol L-1 L kg-1 mmol L-1 mmol g-1 
RS 2 - 4 14.9 - 15.1 5464 25 5.56 - 17.1 
FP 4 - 13 30.7 948 - - 1.05 42.6 B
W




DS 4 16.4 1211 21 4.87 0.49 19.9 
RS 150 - 206 12.9  620 - 1481 141 4.68 0.41 18.7 
FP 103 - 173 8.9 492 - 669 94 4.74 0.47 39.1 




DS 111 10.9 356 50 4.51 0.32 28.8 
RS 266 - 580 19.9 459 - 1168 122 - 249 4.41 0.45 58.2 
FP 42 - 156 13.6 380 73 4.44 0.57 - 




DS 63 - 141 6.6 - 10.4 418 37 4.60 0.25 39.4 
RS 36 - 64 29.7 567 -1697 25 - 66 4.28 0.43 5.5 
FP 33 - 119 15.9 - 20.4 282  - 364 64 4.25 0.37 21.6 Upstream of  Amazon R. AI10 
DS 82 10.9 379 42 4.54 0.35 - 
RS 114 - 278 13.2 - 21.3 354 - 1081 18 - 173 4.28 - 4.77 0.31 - 0.81 51.6 - 65.9 
FP 54 - 58 20.1 - 25.2 340 - 659 20 - 44 4.13  0.38 - 0.88  38.1 - 85.5 Amazon R. at Óbidos station Óbidos 
DS 31 - 77 9.3 - 15.2 1842 - 2647 114 - 220 4.36 0.32  - 0.38 3.4 
RS 82 - 145  8.8 - 21.4 386 - 953 40 - 114 4.65 0.37 - 0.42 - 





















Amazon R. Am Aval 
DS 72 - 89 16.9 130 - 381 44 4.35 0.28 - 0.32 8.15 
RS 9 - 56 3.7 - 41.2 209 - 6221 38 - 70 3.79 - 5.32 0.34 - 0.97 1.50 -8.50 
FP 7- 13 3.5 and 12.5 582 - 1814 12 - 19 4.67 - 5.58 0.44 - 0.97 2.15 - 7.25 Salé A18 to A21 
DS 108 - 1174 7.9 - 14.9 196 - 907 113 and 238 4.39 - 5.77 0.42 - 0.66 - 
RS 7 -202 7.8 - 50.8 249 - 1546 31 - 77 3.87 - 4.59 0.26 - 0.40 1.27 - 9.13 
FP 6 - 18 4.1 - 34.8 400 - 6053 27 4.06 - 5.23 0.25 - 0.49 0.76 - 8.15 Poção A23 to A26c 
DS 191 - 2041 4.1 - 16.0 231 - 852 179 - 478 3.99 - 4.73 0.60 - 1.21 - 
RS 25 - 108 3.9 - 47.0 349 - 3567 23 - 113 3.03 - 5.46 0.47- 0.71 1.10 - 9.08 
FP 10 - 24 3.4 - 41.1 490 - 4413 30 - 83 4.43 - 5.26 0.36 - 0.53 1.17 - 7. 40 St Ana A08 to A11 
DS 133 - 1334 13.9 and 16.0 318 - 1416 204 - 441 4.30 - 4.97 0.27 - 0.48 0.10 - 2.87 
RS 8 - 77 5.5 - 39.1 210 - 1875 7 - 52 4.18 - 4.86 0.27 - 0.78 1.42 - 16.42 
FP 4 - 22 3.8 - 49.1 214 - 7860 6 - 65 4.33 - 5.94 0.34 - 0.84 1.66 - 9.50 Grande 
A01 to A05  
and A40ter, 
A42, A43 DS 76 - 1698 5.6 - 22.9 137 - 1889 62 - 334 4.14 - 5.24 0.22 - 0.68 0.05 - 3.83 






Foz S FP 13 -36 11.7 - 23.2 777 - 1969 37 - 51 5.23 0.94 2.39 - 10.80 
RS 6 - 139 10.8 - 27.6 523 - 1665 30 - 52 4.36 - 5.11 - 1.08 - 7.71 
FP 2 - 17 9.6 - 16.5 423 - 6410 16 - 26 4.41 - 5.83 0.30 3.14 -7.75 Açaí, Miuá A36, A39 
DS 227  - 1576 -  - 0.31 - 2.64 - 
RS 2 - 8 9.0 - 32.6 1047 - 9272 20 - 65 4.01 - 5.73 0.54 - 0.98 8.42 -18.37 
FP 3 and 4 5.0 - 13.7 898 - 1183 15 and 19 4.88 - 4.94 - 8.80 Curumucuri A33 to A33 10 
DS 17 - 52 5.2 - 11.0 157 - 707 15 - 113 4.15 - 5.14 0.27 - 0.45 0.39 - 2.14 
Ig. RS 2 - 9 13.4 - 29.4 461 - 4657 16 - 41 4.53 - 5.20 0.38 - 0.48 11.54 - 58.31 


















DS 23 16.4 630 69 5.14 0.25 - 0.97 2.81 
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Table 3 Comparison of membrane porosities (MP), total suspended solids contents (TSS), 
total filtered and particulate mercury concentrations (T-FHg and T-PHg), and total mercury 
concentration (T-Hg = T-FHg + T-PHg) in different rivers, estuaries and lakes of both 
hemispheres. (C) colloidal phase, (D) dissolved phase, (ws) wet season, (ds) dry season, (W) 
winter and (S) summer. References: a Quémerais et al. (1998), b Barbiaz et al. (2001), c 
Chadwick et al. (2006), d Garcia et al. (2006), e, i Coquery et al. (1997) and (2003), f  Laurier et 
al. (2003), g Schäfer et al. (2006), h Muresan et al. (2006), j  Cossa et al. (1994), k Nguyen et al. 
(2005), l , m Maurice-Bourgoin et al. (2003) and (2000), n Roulet et al. (1998), o Bastos et al. 







































Rivers (R), Estuaries (E) MP TSS T-FHg T-PHg T- Hg  
Lakes (L) µm mg L-1 pmol L-1 nmol g-1  pmol L-1 
a St. Lawrence R. 0.5 ~0.4 - 19 0.4 - 12.5 0.2 - 2.6 - 
(C)  0.5 - 42.4 - - b Florida Everglades R. 
(D)  ~3.0 - 16.0 - - 









d Canadien Shield L. 0.45 
- 
~5.1 - 13.5 0.051 - 0.793 - 
e Loire E. 0.8 ~255 - 2447 2.1 - 10.1 0.42 - 2.40 - 
e Seine E. 0.8 ~202 - 1600 2.5 - 39.8 2.14 - 13.3 - 
(W) 378 ± 274 0.8 - 4.7 0.07 - 3.80 - f Seine E. 0.45 
(S) 463 ± 264 - - - 
gLot-Garone E.-R. 0.45 - 0.49 - 22.93 0.30 - 15.16 - 
0.45 - 14 ± 4 - - h Leblond R. 
h Petit Saut reservoir 0.45 ~ 7 - 17 1.0 - 8.0 0.015 - 0.810 - 
(ws) ~5 - 22 ~3.5 - 16.5 0.290 - 2.630 5.48 - 69.79 i Petit Saut reservoir  0.7 
(ds) ~5 - 9 ~3.0 - 19.4 0.170 - 2.960 3.49 - 39.90 
(ws) ~37 ± 2  14.5 ± 1.9 3.05 ± 0.27 126.6 ± 9.9 i Leblond R.  0.7 (ds) ~19 ± 1  40.9 ± 5.9 7.13 ± 1.43 173.99 ± 26.92 





k Balaton L. 0.45 5 - 200 ~5.6 - 23.3 0.051 - 0.793 - 
l Negro R. 0.8 5 29.9 - 36.8 5.63 - 10.32 90.73 
l Solimões R. 0.8 48 - 89 26.4 - 34.4 0.104 - 0.733 45.86 - 69.30 
l Madeira R. 0.8 50 - 56 27.4 0.289 - 0.464 47.36 ± 4.99 
lAmazon R.at Itacoatiara 0.8 31 - 68 27.4 0.723 49.35 ± 5.98 
m Confluence of 
Madeira and Amazon R. 0.8 33 - 38 27.6 - 51.8 0.700 - 1.040 47.31 - 54.14 
m Madeira R. 0.8 47 - 122 28.9- 42.4 0.050 - 0.100 34.90 - 52.00 
nAmazon R. 0.7 46 - 67 6.5 - 12.6 0.550 - 0.620 - 
n marginal L. of Tapajós R. 0.7 ~4 - 85 ~3.1 – 10.5 0.693 - 2.049 - 
n Pacoval L. of Amazon R. 0.7 - 7.7 - - 
o Madeira R. 0.45 - - 0.099 - 0.243 - 
o marginal L. of Madeira R. 0.45 200 - 1115 - 0.050 - 0.422 - 
p Negro R. at Paricatuba 0.8 4 - 11 14.9 - 30.7 0.948 - 5.464 21 - 25 
p Solimões R. at Manacapuru 0.8 103 - 206 8.9 - 12.9 0.356 - 1.481 94 - 141 
p Madeira R. at Foz Madeira 0.8 42 - 580 6.6 - 19.9 0.380 - 1.168 7 - 249 
p Amazonas R. at Óbidos 0.8 31 - 278 9.3 - 25.2 0.340 - 2.647 18 - 220 














p Curuai floodplain lakes 
of Amazon R. 0.8 (ds) 17 - 2041 4.2 – 22.9 0.137 - 2.285 15 - 478 
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Table 4 Spearman partial correlation coefficients for 
filtered and particulate concentrations of Hg, Al, Fe, Mn, 
OC, Cl-, SO42- and pH, in the Amazon R. and in the 
Curuai floodplain lakes. For statistical treatments, all 
samples are grouped without any seasonal partition 












































 T-FHg T-PHg 
Floodplain lakes Floodplain lakes  Amazon 
R. WW BW 
Amazon 
R. WW BW 
Cl- - 0.236 (73) 
0.507 





(15) - - - 
pH - 0.051 (73) 
0.747 
(15) - - - 




(21) - - - 




(13) - - - 




(13) - - - 




(13) - - - 
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Figure. 1 Location of the sampling points along the Negro, Solimões, Madeira and Amazon 
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Figure 2: Distribution of total filtered mercury (T-FHg) at the Óbidos station along the 
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Figure 3. Linear relationships between log Kd (Hg) and log TSS in the surface water of the 
Curuai floodplain lakes. Sampling areas are distinguished in black water lakes (BWL) and 
white water lakes (WWL). Measurements were performed between 2002 and 2006 during the 
rising water stage (RS), flood peak (FP) and dry periods (DS). 
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Figure 4 Distribution of the enrichment factor (EF) of T-PHg in the surface water of the Curuai 
floodplains lakes, (a) normalized to the Amazon R. suspended sediments during flood periods 
(March and June) and (b) normalized to the bottom sediment of the Curuai floodplain lakes 
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Fig. 5 Relationships between T-FHg and DOC concentrations in the white water (WW) and 
black water (BW) Curuai floodplain lakes between 2002 and 2006, during different 
hydrological periods: rising water stage (RS), flood peak (FP) and dry season (DS). 
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Figure 6 Relationships between (a) T-PHg and POC concentrations and (b) log Kd (Hg) and 
log Kd (OC) in the white water (WW) and black water (BW) Curuai floodplain lakes between 
2002 and 2006, during different hydrological periods: rising water stage (RS), flood peak (FP) 



















Chapitre V - 
Article II - « Hydrological control of the monomethylmercury concentrations and fluxes between floodplain 




















































Chapitre V - 
Article II - « Hydrological control of the monomethylmercury concentrations and fluxes between floodplain 








































CHAPITRE V - 
 
ARTICLE II – « Hydrological control of the monomethylmercury 
concentrations and fluxes between floodplain lakes and the 
Amazon River - Brazil » 
 
Chapitre V - 
Article II - « Hydrological control of the monomethylmercury concentrations and fluxes between floodplain 
lakes and the Amazon River - Brazil» 
_______________________________________________________________________________________ 
 120 

















































Chapitre V - 
Article II - « Hydrological control of the monomethylmercury concentrations and fluxes between floodplain 
lakes and the Amazon River - Brazil» 
_______________________________________________________________________________________ 
 121 
Contrôle hydrologique des concentrations et des échanges de mono-méthylmercure 
entre les lacs d’inondation de Curuai et le fleuve Amazone – Brésil. 
 
Poliana Dutra Maiaa, Laurence Mauriceb, Emmanuel Tessierc, David Amourouxc, Daniel 
Cossad, Patricia Moreira-Turcqb, Henri Etchebere 
 
aUniversité de Toulouse, UPS (SVT-OMP), LMTG, 14 Av. Edouard Belin F-31400 Toulouse, 
France. a,bcorresponding authors. Tel.: +33 5 61 33 26 68 ; fax: +33 5 61 33 26 50 ; e-mail 
address: adutra@lmtg.obs-mip.fr and bmaurice@lmtg.obs-mip.fr. 
bInstitut de Recherche pour le Développement (IRD), LMTG, 14 Av. Edouard Belin F-31400 
Toulouse, France. 
cLaboratoire de Chimie Analytique Bio-Inorganique et Environnement (LCABIE), IPREM UMR 5254 
CNRS, Université de Pau et des Pays de l’Adour, Hélioparc, 64053 Pau, France. 
dInstitut français de recherche pour l’exploitation de la mer (Ifremer), BP 21105, 44311 Nantes Cedex 
3, France. 
eUniversité Bordeaux I, UMR 5805 EPOC, Av. des Facultés, 33405 Talence, France. 
 
RÉSUMÉ  
Dans cet article, nous présentons le rôle du fleuve Amazone dans la distribution et la 
variabilité spatio-temporelle du monomethylmercure (MMHg) dans notre zone d’étude, la 
« várzea do Curuai », une vaste plaine d’inondation située le long du fleuve Amazone, dont la 
surface inondée varie de 600 à 2500 km². Pour mieux comprendre si les lacs de ce système 
constituent une source de MMHg pour le fleuve Amazone ou un puits, les principales 
questions posées dans cet article sont : i) Quel est le rôle du fleuve Amazone dans le 
processus de transfert du MMHg du fleuve vers les lacs inondés ? ii) Quelles sont, dans les 
lacs, les variables géochimiques qui contrôlent la distribution du MMHg entre les phases 
dissoute et particulaire ? iii) Ce vaste système de lacs d’eaux blanches connectés au fleuve 
constitue-t-il un environnement favorable à la méthylation? 
Dans la « varzea do Curuai », les concentrations maximales en F-MMHg et P-MMHg 
sont observées au cours du remplissage des lacs par le fleuve Amazone et pendant la saison 
des pluies, et varient respectivement de 0,36 à 1,66 pmol L-1 et de 10,63 à 40,67 pmol g-1. La 
forme méthyle représente 5 à 27 % de T-FHg et 0,5 à 5 % de T-PHg respectivement. En 
revanche, les valeurs minimales de F-MMHg et P-MMHg sont observées pendant la saison 
sèche lorsque les lacs sont, pour la plupart, isolés du fleuve (0,12 à 0,28 pmol L-1 et 1,09 à 
3,67 pmol g-1). Cet appauvrissement semble associé notamment à l’absorption biologique de 
MMHg par le phytoplancton particulièrement abondant en cette saison.  
Par ailleurs, le MMHg comme le Hg total, est transporté dans les lacs d’inondation 
principalement sur la phase particulaire surtout pendant la période de hautes eaux lorsque les 
apports par les eaux de pluie et de ruissellement sont maximaux, comme l’indiquent les 
valeurs élevées du coefficient de partage (Kd) de cette espèce chimique (4,87 ≤ Kd (MMHg) ≤ 
5,08 L kg-1). Pendant ces périodes, le P-MMHg est associé à une partie de la matière 
organique.  De même, les différentes caractéristiques géochimiques des eaux des lacs de la 
« várzea do Curuai » elles mêmes contrôlées par la dynamique hydrologique du système, 
contrôlent la spéciation de Hg. Dans les eaux oxygénées des lacs d’eaux blanches, la 
méthylation du mercure semble inhibée dans les eaux de l’hypolimnion. En effet, une part 
importante du mercure inorganique coagule ou flocule avec des complexes organo-minéraux, 
ce qui limite la quantité de mercure inorganique disponible pour la méthylation bactérienne. 
Aucun enrichissement en MMHg n’est observé entre le fleuve et les lacs d’eaux blanches. 
Toutefois, les conditions réductrices dans les eaux noires, favorisent la méthylation 
bactérienne de Hg ainsi que la désorption de P-MMHg dans la colonne d’eau.  
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Parallèlement, les concentrations maximales de F-MMHg observées dans les eaux de 
surface des lacs sont étroitement associées aux apports d’eaux du fleuve, de la nappe et de 
ruissellement. Cependant, la formation de MMHg dans les eaux de surface due à l’activité 
bactérienne liée aux macrophytes peut atteindre un potentiel de méthylation important (1,5 – 
7,7 % de Hg (Mauro et al., 2002) ne peut pas être exclue. En effet, la forte productivité des 
plaines d’inondation amazoniennes est caractérisée par la formation de bancs de macrophytes 
et le développement de phytoplancton (Junk, 1997). 
En ce qui concerne la phase particulaire, variant de 0,60 à 5,96 pmol g-1, les valeurs 
maximales de P-MMHg sont observées dans les sédiments de fond des lacs d’eaux noires, la 
valeur la plus élevée étant mesurée dans le lac Açaí (BW A36 - 34,34 pmol g-1) caractérisé 
par des conditions réductrices. Dans ces lacs, le P-MMHg représente entre 0,23 et 3,77 % de 
T-PHg ; il est corrélé aux oxy-hydroxydes de Fe et Mn. Toutefois, les valeurs minimales de P-
MMHg sont observées dans les sédiments des lacs d’eaux blanches. Variant de 0,65 à 2,05 
pmol g-1, les concentrations les plus faibles de P-MMHg sont mesurées pendant la saison 
sèche (1,05 ± 0,25 n = 3 pmol g-1). Dans ces lacs, le P-MMHg représente entre 0,18 et 0,44 % 
de T-PHg. Aucune corrélation entre P-MMHg et les éléments inorganiques ou la matière 
organique n’est observée dans les lacs d’eaux blanches, ainsi qu’aucun enrichissement en 
MMHg des sédiments de surface par rapport aux particules de la colonne d’eau, suggérant un 
potentiel de déméthylation du MMHg dans les sédiments supérieur à celui de la méthylation.  
En comparant les concentrations particulaires des éléments rédox et de la matière 
organique entre les particules en suspension et les sédiments de fond des lacs, on distingue 
deux processus à des périodes hydrologiques différentes : i) pendant la période de basses eaux 
lorsque les lacs sont isolés du fleuve et de très faible profondeur (≤ 50 cm), la remise en 
suspension des sédiments de fond ; ce phénomène est responsable de la distribution des 
formes particulaires de Hg, MMHg, OC, Al et Fe dans les lacs d’eaux blanches et ii) le 
processus de désorption de Hg, MMHg, Fe, Mn et OC particulaire pendant la phase de 
remplissage des lacs (mars 2006), les sédiments de fond présentant des concentrations plus 
faibles que celles mesurées sur le matériel en suspension sus-jacent.  
En conclusion, ces résultats montrent, que contrairement aux études réalisées dans 
d’autres systèmes lacustres, tropicaux ou boréaux, la « várzea do Curuai », n’assure pas un 
rôle de piégeage efficace des éléments particulaires du MMHg. 
Enfin, dans la « várzea do Curuai », les temps de résidence relativement courts des eaux 
dans les lacs ainsi que l’enrichissement en complexes organo-minéraux semblent réduire le 
potentiel de méthylation de ce système. Par conséquence, une grande partie du mercure est 
exportée de la « várzea do Curuai » vers le fleuve Amazone sans que sa spéciation induise une 
méthylation nette positive. 
 
 











Chapitre V - 
Article II - « Hydrological control of the monomethylmercury concentrations and fluxes between floodplain 
lakes and the Amazon River - Brazil» 
_______________________________________________________________________________________ 
 123 
Hydrological control of the monomethylmercury concentrations and fluxes between 
floodplain lakes and the Amazon River - Brazil 
 
Poliana Dutra Maiaa, Laurence Mauriceb, Emmanuel Tessierc, David Amourouxc, Daniel 
Cossad, Patricia Moreira-Turcqb, Henri Etchebere 
 
aUniversité de Toulouse, UPS (SVT-OMP), LMTG, 14 Av. Edouard Belin F-31400 Toulouse, 
France. a,bcorresponding authors. Tel.: +33 5 61 33 26 68 ; fax: +33 5 61 33 26 50 ; e-mail 
address: adutra@lmtg.obs-mip.fr and bmaurice@lmtg.obs-mip.fr. 
bInstitut de Recherche pour le Développement (IRD), LMTG, 14 Av. Edouard Belin F-31400 
Toulouse, France. 
cLaboratoire de Chimie Analytique Bio-Inorganique et Environnement (LCABIE), IPREM UMR 5254 
CNRS, Université de Pau et des Pays de l’Adour, Hélioparc, 64053 Pau, France. 
dInstitut français de recherche pour l’exploitation de la mer (Ifremer), BP 21105, 44311 Nantes Cedex 
3, France. 




Filtered and particulate distributions of monomethylmercury (F-MMHg and P-MMHg) and 
their spatio-temporal variability were investigated in the water column and bottom sediments 
of the Curuai floodplain lakes, along the Amazon River. In the surface waters, the highest 
average values of F-MMHg and P-MMHg are observed during the wet period (0.70 ± 0.37 
pmol L-1, n = 26 and 14.19 ± 9.32 pmol g-1, n = 7) when the Amazon R. and rainfall water 
inputs into the lakes are maximum. However, the lowest average values are measured during 
the dry season (0.18 ± 0.07 pmol L-1 F-MMHg, n = 10 and 1.35 ± 1.24 pmol g-1 P-MMHg, n 
= 8) when water and sediments are out flowing from the lakes into the River. It appears that 
MMHg is mainly transported in the particulate phase associated to organo-mineral complexes 
mainly Al and Mn oxyhydroxides, confirmed by elevated values of the MMHg partition 
coefficient (4.87 to 5.08 L kg-1).  
A P-MMHg enrichment related to the mainstream is observed in all lakes, over the water 
column that is probably caused by an intense bacterial activity favored by the development of 
microorganisms associated to the phytoplankton and macrophytes. In the oxidative neutral 
white water lakes, any F-MMHg enrichment is observed between the mainstream and these 
lakes. The short water residence time in lakes and the organo-mineral enrichment appear to 
limit the methylation process. However, the anoxic and acid black waters promote biotic 
methylation reactions and P-MMHg desorption. The low values of T-PHg and P-MMHg 
recorded in bottom sediments (0.52 to 1.32 nmol g-1 and 0.60 to 5.96 pmol g-1) and the Hg 
mass balance confirm that the Curuai floodplain is not an efficient trap for P-MMHg nor as a 
source of methylHg to the Amazon R. The distribution and speciation of Hg are more 
influenced by the hydrological and sediment dynamics of the system than by the lenthic 
conditions usually observed in lakes. 
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Monomethylmercury (MMHg), one of the most toxic form of mercury (Hg), shows a huge 
bioaccumulation and bioamplification capacity in the aquatic food webs despite its low 
concentrations in aquatic systems (Guimarães et al., 1998 et 2000 ; Roulet et al., 2000 ; 
Ullrich et al., 2001; Mergler et al., 2007; Kehrig et al., 2008). Although the transformation of 
inorganic Hg to MMHg is dominantly a biologically-mediated process mainly by sulfate-
reducing bacteria (SRB) (Blum and Bartha, 1980 ; Gilmour and Capone, 1987 ; Pak and 
Bartha, 1998a ; King et al., 2000 et 2001 ; Benoit et al., 2001 ; Ekstrom et al., 2003) and by 
iron-reducing bacteria (Fleming et al., 2006), some authors observed an abiotic Hg-
methylation in tropical aquatic systems (Mauro et al., 1999; Celo et al., 2006). 
In temperate aquatic environments, a net MMHg production is observed in the redox 
transition zone, like as in deep-water layers and in bottom sediments where generally the 
physico-chemical conditions are ideal to promote microbial Hg methylation (Cossa et al., 
1994; Pak and Bartha, 1998a ; King et al., 2000 and 2001 ; Benoit et al., 2001 and 2003; 
Ekstrom et al., 2003; Eckley and Hintelmann, 2005; Momperrus et al., 2007; Muresan et al., 
2007). Moreover, high MMHg concentrations have been recently measured in the water 
column and sediments of a tropical reservoir, Petit-Saut in French Guiana (Coquery et al., 
2003; Muresan et al., 2008). However, some studies have demonstrated the highest net Hg-
methylation in the periphyton of the floating macrophytes in the amazonian region 
(Guimarães et al., 1998 and 2000; Mauro et al., 1999 and 2002; Acha et al., 2005) but the 
methylation potential in bottom sediments and in waters of tropical natural lakes has still been 
poorly explored (Guimarães et al., 2000; Roulet et al., 2000 and 2001; Coelho-Souza et al., 
2006). 
Indeed, a large part of the Amazon basin is constituted by the floodplain systems that are 
the most important types of wetlands in the tropics, mainly due to its large biodiversity and 
biological production (Junk et al., 1989). Richey et al. (1989) estimated that 30% of the 
Amazon River (Amazon R.) flow is routed through the floodplain along a 2010 km long 
reach. These zones are characterized by a very important primary productivity due to the 
bacterial degradation (Junk et al., 1989; Richey et al., 2002) with an estimated of 110 TC d.w. 
(dry weight).ha-1 of which 73% is originated from the phytoplankton, terrestrial and aquatic 
macrophytes, and 27% from the inundated forest (Junk and Furch, 1985). The floodplain 
lakes act as a temporary storage system of dissolved and particulate elements as well as an 
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exporting system of these elements into the mainstream (Junk et al., 1989; Seyler and 
Boaventura, 2003; Maurice-Bourgoin et al., 2007). During the water residence in floodplain 
lakes, substantial biogeochemical modifications influence processes like sorption, redox 
reactions and biota uptake, directly controlled by the chemistry of the surface water of the 
Amazon R. (Richey et al., 1989; Junk et al., 1989; Barroux, 2006). Additionally, the 
floodplain systems are preferential zones occupied by the local population for fishery and 
agriculture activities favoured by the high fertility of their waters and soils 
(www.icmbio.gov.br/provarzea). 
Our study focuses the role of the Amazon R. and one of its associated floodplain, locally 
called várzea do Curuai, in the distribution of two Hg species, the total mercury and the 
MMHg. In this paper, to better constrain floodplain lakes as a source or a sink of MMHg in 
the Amazon river basin, we address the following questions: i) What is the role of the 
Amazon R. in the MMHg transfer in large associated floodplain lakes? ii) What are the 
geochemical variables that induce the MMHg partition in floodplain lakes? iii) Is the Curuai 
floodplain system a favorable environment for Hg-methylation and trapping?  
 
2. Study Area 
2.1 General data 
The Amazon basin is the largest drainage basin in the world, covering about 6.106 km2 
that accounts for 45% of South America with a major part located in Brazil (63.8%). The 
Amazon R. has the highest mean annual discharge with 163.103 m3 s-1 at the Óbidos station 
(01°56′S, 55°30′W), the last gauging station along the River, located ~900 km upstream of its 
mouth (Callède et al. 2002). The mean annual precipitation is 1820 mm yr–1 and the maximum 
rainfall is observed between February and April with a water regime characterized by one high 
water stage (between January and August) and one low water stage (between September and 
December). During the rising water stage, river waters temporarily fill wetlands connected to the 
mainstream, inundating an estimated area of about 300.103 km2 for the whole basin (Junk, 
1989; Hess et al. 2003). The main tributaries of the Amazon R. are the Solimões and Negro 
rivers that join each other in Manaus and more downstream, the Madeira R., which drains the 
Bolivian Andes joins the Amazon R.. These waters show different geochemical characteristics 
that allowed Sioli (1968) to classify them in three different “colors”: 1) the “black water” rivers, 
like the Negro River, that drain forested areas, are characterized by high concentrations of 
dissolved organic carbon (7-10 mg L-1), low content in total major cations and in suspended 
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sediments (<10 mg L-1) and a pH between 4 and 5; 2) the “white water” rivers, like the Solimões, 
Madeira and Amazon rivers, that have a near neutral pH and are enriched in dissolved major 
cations and in suspended sediments (from 60 to 200 mg L-1) eroded from the Andean cordillera; 
and 3) the “clear water” rivers, like the Tapajós River, which presents a coloration from slightly 
green to transparent, an alkaline pH and poor mineral and nutrient contents. The geochemistry 
of this last river is mainly controlled by local rainfalls and channels from the firm land 
(locally named Igarapés), located on the Brazilian shield which are submitted to lower 
erosion (Junk and Furch 1985). 
 
2.2 The Curuai floodplain along the Amazon River 
The Curuai floodplain, located at the right bank of the Amazon R. (between 01°50′S-
02°15’S and 55°00′W-56°05’W), is a complex system of more than 30 interconnected lakes 
linked to the River by several channels, two of them with permanent flow, Foz Norte and Foz 
Sul (on the south-eastern side Fig. 1), which are also the only outflow channels from the 
floodplain into the mainstream. The maximum flooded area is 2430 km², corresponding to a 
water level in Curuai of about 11.5 m and thus represents about 13% the total flooded area of 
the Amazon R., between Manaus and Óbidos (Hess et al., 2003; Martinez and Le Toan, 
2007). This floodplain is typical of the eastern Amazon floodplains, being very extensive and 
flat and vegetated during the low water season by savannah, low vegetation, and alluvial forest 
(RADAMBRASIL, 1976). The soils are mainly composed of recent alluvial deposits and 
ferralitic soils which have mostly developed on the Alter do Chão formation (Lucas, 1989) 
since the Cenozoic period. 
In this system, low water stage usually occurs in October/November and the water level 
rises from December to May/June. Most of the lakes are perennial with depths less than 50 cm 
in November and December. The Amazon R. is the main water input into the Curuai 
floodplain that represents of about 70 to 90% of the total water inputs to the lakes, whereas 
the ground water inputs contribute to less than 5% (Bonnet et al., 2008). The mean annual 
residence time of the River in the Curuai floodplain lakes is 5 ± 0.8 months, whereas the 
ground water inputs is only 3 ± 0.2 months. Moreover, from calculations realized for the 
2000-2003 period, the annual sediment storage entering by connected channels into the 
Curuai floodplain is of about 710.103 t year-1 (± 19%) that represents between 41 % and 53 % 
of the annual flux of sediments entering in this floodplain from the mainstream; however, the 
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annual sediment flux entering via the channels in this system represents only 1.6 ‰ of the annual 
solid discharge at the Óbidos station (Maurice-Bourgoin et al., 2007). 
In the Curuai floodplain, most of the lakes present white water (WW) characteristics and 
are named from the West to the East (Fig. 1): Salé (sampling points: A18 to A21), Poção 
(A23 to A26c), Sta. Ana (A11 to A08) and Grande lakes (A01 to A05 and A40ter, A42, A43). 
In the western part of this system, the Curumucuri lake (A33 to A33 10), and one channel of 
firm land locally named Igarapé (Ig.) Piraquara (AT20) present geochemical characteristics 
of black waters (BW). Moreover, the Açaí (A36) and Miuá (A39) lakes located at the northern 
part of this floodplain, seem to present BW characteristics except during the rising water stage 
when they can be considered as WW. 
Figure 1 Location of the sampling points in the Amazon River and in the Curuai floodplain. 
 
3. Material and Methods 
3.1 Samples collection 
To study the MMHg distribution in the Curuai floodplain, four field cruises were 
organised along the Amazon R., from Manaus to Santarém, between March 2005 and March 
2006. Sampling campaigns were distributed along three hydrological periods: March-May 
which corresponds to the rising water stage (RS), June-July, which corresponds to the 
Amazon R. flood peak (FP) and October-December, during the low water stage (dry season - 
DS) and the beginning of the outflow from the floodplain lakes into the mainstream. 
 
3.1.1 Water samples 
Surface water samples were collected in the Amazon R. at the Óbidos station, and in the 
Curuai floodplain lakes and channels (Fig.1). The water samples were collected in Teflon 
bottles and all procedures were performed using “ultra-clean” techniques (Blanco et al., 2000; 
Parker and Bloom, 2005). Vertical profiles in the water column were realised in the main 
floodplain lakes (Grande - A05, Salé - A20, Poção - A25, Curumucuri - A33 and Açaí - A36), 
in March 2006, using a horizontal GoFlo non metallic bottle. Waters were filtered on the boat 
between 1 and 6 hours after sampling under a laminar flow hood (Class 100) to avoid 
contamination. Before collecting the filtered water samples, all materials were previously 
rinsed three times with an aliquot of the filtered water samples. 
Samples for total and methyl mercury analysis were filtered in combusted and acid-
cleaned (10 % v/v bi-distilled HNO3) quartz (Whatman® QM/A, 0.8 µm pore size) and Teflon 
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(Millipore®, 0.45 µm pore size) membranes respectively. The filtered fractions were kept in 
decontaminated Teflon bottles (Nalgene® FEP) and immediately stabilised with bi-distilled 
HCl (1% v/v) and stored in double polyethylene bags. The membranes were stored in pre-
decontaminated Petri slides.  
Besides, for cations (Fe, Al and Mn) and anions (chloride ,Cl-, and sulfate, SO42-) analysis, 
the waters samples were filtered on acid-cleaned (10% v/v bi-distilled HNO3) cellulose 
acetate membranes (Millipore® AC, 0.45 µm pore size) and for cations, the samples were 
immediately stabilised with bi-distilled HNO3 to pH 2. These samples were stored in 
polypropylene bottles.  
For carbon analysis the samples were filtered on combusted glass membranes (GF/F 0.7 
µm pore size) and stored in combusted glass bottles stabilised with H3PO4 to pH 2. All the 
samples were stored at 4°C in the dark until analysis. 
 
3.1.2 Sediments samples 
Ten samples of bottom sediments were collected in the Curuai floodplain lakes during the 
rising water stage (March 2005). They were taken with an Eckman dredge, stored in plastic 
bags at –5°C until laboratory analysis.  
Four sediment cores of 60 cm depths were realized in the center of the main lakes (Grande 
- A05, Salé - A20, Poção - A25 and Curumucuri - A33), during the dry season (Nov. 2005), 
excepting the Curumucuri profile that was sampled near to the bank. They were extracted in 
cleaned polycarbonate tubes (WaterMark® Universal Core) and stored at -5°C until the 
laboratory where they were cut with a Teflon cutter; only the inner part of each layer has been 
extracted for mercury analysis. In this paper only the upper part of sediments cores were 
analysed. 
All sediments samples were dried at room temperature under a laminar flow hood (Class 
100) until a constant weight. This process avoids contamination and evaporation of Hg 
species. For all elements analysis, all samples were sieved (< 63µm) and homogenized in an 
agate mortar and stored in the dark. 
 
3.2 Analytical determination 
3.2.1 Water samples 
a) Physico-chemical parameters, cations, anions and carbon analysis 
Determination of the temperature, pH, dissolved oxygen (D-O2) and conductivity in the 
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water column were recorded in situ with a multiparameter sonde (YSI 600XLM®). The 
cations were analyzed by inductively coupled plasma mass spectrometry (ICP-MS, Elan 6000 
Perkin-Elmer®), the anions by ionic chromatography (Dionex Gilson®) and the dissolved 
organic carbon (DOC) by a carbon analyzer (Shimadzu®). These analysis were performed at 
the LMTG in Toulouse (France). 
 
b) Mercury analysis  
Total mercury concentrations in the filtered phase (T-FHg) were analysed using BrCl and 
SnCl2 as described in Bloom and Crecelius (1983) by cold-vapour atomic fluorescence 
spectrometry (CV-AFS Mercur Analytikjena®) with pre-concentration on a gold column. The 
total particulate mercury (T-PHg) was detected by atomic absorption spectrometry (AAS 
AMA-254®, Altec). This technique is based on the burning of the freeze-dried samples under 
an oxygen gas stream in order to volatilise the Hg contained in the solid samples in vapor 
mercury before its amalgamation on a gold trap (Cossa et al., 2002). These analysis were 
performed at the IFREMER Centre (Nantes, France). T-FHg analysis for each sample was 
conducted in triplicate and the reproducibility was less than 7%. Filtration blanks were 
realized with MilliQ® water transported to the field and filtered in the boat with the same 
procedure that this used for the water samples. The average of these blanks and the detection 
limit (DL = 3 x SD of the blanks) for the filtered phase were 2.25 ± 0.35 pmol L-1 Hg and 
1.05 pmol L-1 (n = 8), respectively. Regarding the particles analysis, the average membrane 
blank was 0.96 ± 0.78 pmol g-1 Hg and the DL was 2.34 pmol g-1 (n = 12).  
The monomethylmercury in the filtered phase (F-MMHg) was determined in 100 mL 
water samples after addition of acetic acid/sodium acetate buffer (0.1M) at a pH adjusted to 
3.9 by addition either of NH3 or HCl concentrated. Solutions of iso-octane (500 µL) and 
sodium tetrapropylborate (NaBPr4, 1 mL, 0.5% w/v) were added and hand shaken for 5 
minutes. The organic phase of mercury was recuperated (2 µL) and simultaneously 
determined by capillary gas chromatography (Focus GC, Thermo Elemental) coupled to an 
ICP-MS detector (X7, Thermo Elemental®). These analyses were performed at the LCABIE 
in Pau (France). GC-ICP/MS parameters have been described in Martin-Doimeadios et al. 
(2002). The average of the filtration blanks and the DL for F-MMHg was 0.11 ± 0.03 pmol L-
1 and 0.09 pmol L-1 (n = 33), respectively; the reproducibility was between 4 and 7 %.  
The particulate monomethylmercury (P-MMHg) extraction in the total solid suspensions 
(TSS) and sediment samples were performed in an open microwave digester (Microdigest 
Chapitre V - 
Article II - « Hydrological control of the monomethylmercury concentrations and fluxes between floodplain 
lakes and the Amazon River - Brazil» 
_______________________________________________________________________________________ 
 130 
A301, 2450 MHz) as previously described by Tseng et al. (1997). Briefly, about 20 to 200 mg 
of dry particles were suspended in 7 mL HNO3 (6N) and exposed to microwave irradiation at 
a power of 60 W for 3 minutes. The supernatant solution was separated after centrifugation 
(2000 rpm for 5 min.), poured into 22-mL Pyrex vials with Teflon caps, and stored at 4°C 
until analysis. The extraction with an acetic acid/sodium acetate buffer, the recuperation of the 
organic phase and the analysis of the MMHg species by GC/ICP-MS coupling are the same as 
described for the water samples. The average of the filtration blanks and the DL for P-MMHg 
was 0.216 ± 0.062 pmol g-1 and 0.186 pmol g-1 (n = 19), respectively. 
Accuracy of T-FHg, T-PHg, T-FMMHg and P-MMHg were measured using several 
Certified Reference Materials: ORMS-3 from the National Research Council of Canada, 
IAEA-405 from International Atomic Energy Agency (Austria) and SJS (San Joaquim Soil, 
NIST®) as described in the Table 1. However, for the determination of MMHg accurate 
concentrations, the isotope dilution (ID) method was applied for all samples (Rodriguez et al., 
2003; Monperrus et al., 2008). This technique is based on the addition to the samples of a 
precise amount of the isotopically labeled form of the Hg species to analyze. The analytes 
added to our samples were 201MMHg and 199IHg. These solutions of natural isotopic 
composition were prepared by dissolving Hg(II) chloride in 1% HNO3 and methylmercury 
chloride in methanol. The MMHg concentration in each sample is calculated from the isotopic 
ratios measured in the natural sample and from the isotopic spike volume added. This method 
and its accuracy are described in more details in Ruiz et al. (2003) and Monperrus et al. 
(2005; 2008). 
Table 1 Mean measured and certified values of mercury, iron, aluminum and manganese 
(Hg, Fe, Al, Mn), maximum and minimum values of total organic carbon (TOC) and total 
particulate sulfur (T-PS) in Certified Reference Materials (CRM) to test the elements 
analysis accuracy. (a) CRM of river water from the National Research Council of Canada, (b) 
San Joaquim Soil, CRM from NIST, (c) CRM of estuarine sediment marketed by the 
International Atomic Energy Agency, Austria, (d) CRM of TOC and T-PS for LECO 
corporation. 
 
3.2.2 Sediment samples 
a) Aluminum, iron, manganese, carbon and sulfur analysis  
Total particulate Al, Fe and Mn (T-PAl, T-PFe and T-PMn) concentrations were measured 
on TSS and bottom sediment samples previously mineralized with a mixture of reagents 
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(H2O2/HNO3/HF) and a lithium methaborate solution (LiBO2), respectively, as described in 
Bock (1979). The T-PAl and T-PFe concentrations were determined by atomic emission 
spectrometry (ICP-AES, Perkin Elmer 5100 PC), whereas the T-PMn were quantified by 
inductively coupled plasma mass spectrometry (ICP-MS, Elan 6000 ®Perkin-Elmer). 
Accuracy of the analysis was tested using approximately 100 mg of SJS and IAEA-405 CRM 
(Table 1). Reproducibility was below 5 %. All these analysis were performed in the LMTG 
(Toulouse, France).  
Particulate organic carbon (POC) and total particulate sulphur (T-PS) concentrations were 
performed with a carbon/sulphur analyzer (LECO, CS- 125) in the TGM laboratory (EPOC-
Bordeaux, France). Accuracy of POC and T-PS analysis was checked by measuring CRM 
(e.g. LECO – 501-679; Table 1) within 5% of reproducibility.  
 
b) Mercury analysis 
In the sediments, T-PHg and P-MMHg were separated and determinated according to the 
same procedure than that used to measure Hg species in the TSS samples (described above in 
this paper). The accuracy is described in Table 1 and the reproducibility is below 5 %.  
 
3.3 Statistical Treatment 
Linear regression and Spearman partial correlations illustrated in the figures and in table 5 
were carried out using the SPSS 12.0 software, which yielded regression slopes, regression 
coefficients (R2), p values. In the statistical analysis, the criterion for significance was p value 
of 0.05, i.e. representing a 95 % confidence level for the Spearman partial correlations 
reported in table 5. 
 
4. Results  
4.1 Distribution of mercury species in the surface water of the Curuai floodplain 
lakes 
During the sampling periods, most of the floodplain lakes were influenced by the Amazon 
R. water inputs mainly during the rising water stage (RS - March), since their conductivities 
and TSS loads (38 - 110 µS cm-1 and until 202 mg L-1) are analogous than those measured in 
the mainstream (40 - 91 µS cm-1 and until 278 mg L-1), excepting in the BW lakes (A33 and 
AT20), which show the lowest values of these variables (5 µS cm-1 and 2 mg L-1) (Dutra-Maia 
et al., subm.). These lakes are more influenced by rainfall and runoff waters from the local 
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forested watershed, depleted in sediments. The lowest and the highest average values of TSS 
concentrations in floodplain lakes (Table 2) are measured, respectively, during the flood peak 
of the Amazon R. (FP - in June) when the water lakes are diluted by local rainfall, and during 
the dry season (DS – October/December) when most of the lakes remain isolated from the 
mainstream. During this period, the TSS loads are associated with the bottom sediment re-
suspension process as a result of the wind action (Maurice-Bourgoin et al., 2007) and fish 
bioturbation (Dutra-Maia et al., subm.) in shallow floodplain lakes (50 cm). 
In the surface water, the highest average value of total Hg (T-Hg = T-FHg + T-PHg) 
concentrations is measured in the BW lakes (139.15 ± 94.62 pmol L-1, n = 6; Table 2) and T-
PHg represents 33 ± 20 % of T-Hg. These lakes are mostly influenced by local rainfall and 
runoff waters that can contribute to a significant remobilisation of refractory organic matter 
and oxy-hydroxides of Al, Fe and Mn from the flooded forested soils, on which a large part of 
Hg should be associated and be desorbed in reduced pH water. Moreover, a significatif 
temporal variation of T-Hg concentrations is observed in the WW lakes, with the maximal 
average value measured during the rising water stage (50.96 ± 22.48 pmol L-1 that T-PHg 
accounts 22 ± 19 % of T-Hg, n = 22; Table 2) when the mainstream is flooding the system. 
Conversely, the lowest T-Hg concentrations are observed in the WW lakes during the dry 
season (16.00 ± 6.91 pmol L-1, n = 22; Table 2) when the particulate Hg is predominant, 
representing 88 ± 11% of T-Hg. During this period, the WW lakes show the highest average 
value of TSS concentration (278.4 ± 731.7 mg L-1, n = 22; Table 2) on which the T-PHg is 
associated. 
Regarding the total MMHg (T-MMHg = F-MMHg + P-MMHg) concentrations, the 
highest average value is measured in the WW lakes during the dry season (0.94 ± 0.92 pmol 
L-1, n = 7; Table 2) when the P-MMHg accounts 66 ± 24 % of T-MMHg but it represents only 
0.2 to 5 % of T-PHg. Probably the P-MMHg is associated to the presence of biogenic 
particles (i.e. phyto- and bacterial-plankton) since the Curuai floodplain is an important pool 
of labile particulate organic matter dominated by phytoplankton biomass with blooms 
observed in WW lakes during the dry season. In this period, the chlorophyll a can reach 133 
µg L-1, whereas during the wet period these concentrations are varying from 0.9 to 13.3 µg L-
1. Conversely, the T-MMHg concentrations measured in the WW lakes during the wet period 
(FP and RS - 0.69 ± 0.12 pmol L-1, n = 20) are the same order of magnitude than those 
observed in the BW lakes (0.72 ± 0.25 pmol L-1, n = 7; Table 2) and the P-MMHg represents 
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only 22 ± 6 % of T-MMHg in both water lakes. 
In addition, a significant spatio-temporal variation of T-FHg and F-MMHg concentrations 
is observed in this flooded system (Table 2). The highest average values of T-FHg and F-
MMHg are measured in the WW lakes during the rising water stage (32.84 ± 13.94 pmol L-1, 
n = 24; and 0.70 ± 0.37 pmol L-1, n = 26; Table 2) when the lakes are mostly influenced by 
the Amazon R. water input. This F-MMHg average is similar to the values reported in 
different aquatic systems such as in the surface water of the Petit-Saut reservoir by Muresan et 
al. (2008) and in the turbid estuarine systems by Benoit et al. (1998) and Choe and Gill 
(2003). Conversely, the lowest T-FHg and F-MMHg concentrations are observed in the WW 
lakes during the flood peak of the Amazon R. (9.61 ± 9.92 pmol L-1, n = 14; Table 2), when 
the lakes are also diluted by local rainfall waters (Dutra-Maia et al., subm.), and during the 
dry season, respectively (0.18 ± 0.07 pmol L-1, n = 10; Table 2). This depletion can be 
associated to two processes: 1) in this period, the external sources of F-MMHg such as the 
Amazon R., runoff and wetland water inputs are minimum in the floodplain lakes, knowing 
that a significant contribution of F-MMHg and DOC concentrations in the surface water is 
widely related to the wetland (Seller et al., 2001) and rainfall waters inputs (Muresan et al. 
2008) and 2) one part of F-MMHg is probably exported from the floodplain lakes to the 
mainstream since the maximum export flows are observed between August and October 
(Maurice-Bourgoin et al., 2007; Bonnet et al., 2008). Moreover, other abiotic and biotic 
processes may regulate the Hg-methylation rate in the studied Amazonian floodplain lakes, 
such as: i) the mixing over the water column of oxygenated waters, which can inhibit the 
sulfate-reducing bacteria (SRB) activity (Eckley and Hintelmann, 2005), ii) the photo-
reduction of Hg2+ to Hg° (Seller et al., 2001) and its volatilization into the atmosphere by 
wind waves as proposed by Dutra-Maia et al (subm.) that can also limit the Hg substrate for 
methylation, iii) photo- (Seller et al., 1996 and 2001; Whalin et al., 2007) and microbial 
degradation of F-MMHg (Oremland et al. 1991; Heyes et al., 2006; Monperrus et al., 2007). 
Future researches are highly recommended to measure these processes in our study area. 
Considering the particulate Hg species in the floodplain lakes, the maximum average 
values of T-PHg and P-MMHg (2782 ± 2443 pmol g-1, n = 11 and 14.19 ± 9.32 pmol g-1, n = 
7; Table 2) are observed during the flood peak of the Amazon R. These averages are 
comparable with those measured in turbid environments, like estuaries (Leemarkers et al., 
2001; Choe et al., 2003). However, regarding other tropical aquatic systems, the P-MMHg 
average value observed in our system is 5 and 10 times lower than those concentrations 
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measured in the Tapajós floodplain (Roulet et al., 2000) and in the surface water of the Petit-
Saut reservoir (Muresan et al., 2008). This difference can be explained by the high TSS loads 
recorded in our lakes (till 202 mg L-1), which contribute to dilute the chemical elements 
concentrations by inert particles like quartz or silt (Benoit, 1995; Benoit and Rozan, 1999). In 
the BW lakes, we do not observe any seasonal trend on the P-MMHg concentrations; the 
highest average value reaches 19.82 ± 15.13 pmol g-1 (n = 7; Table 2). These lakes are mostly 
influenced by local rainfall and runoff waters that can remobilizate a large part of P-MMHg 
from the flooded forested soils into the lakes. In comparison, the rainfall and runoff water 
inputs are regarded as the main sources of MMHg in the San Francisco Bay (Choe and Gill., 
2003), in the Sleepers River watershed (Schuster et al., 2008) and in Petit Saut reservoir 
(Muresan et al., 2008). Conversely, the lowest average values of T-PHg and P-MMHg are 
observed in the WW lakes during the dry season (577 ± 661 pmol g-1, n = 9; and 1.35 ± 1.24 
pmol g-1, n = 8; Table 2). These depletions are related to the sediment dynamics as during this 
period, the sediment out flows from the floodplain lakes into the mainstream are maximum 
(Maurice-Bourgoin et al., 2007), and a probable demethylation of MMHg (Marvin-
DiPasquale et al., 2000; Kim et al., 2006; Schuster et al., 2008) that can regulate the P-MMHg 
in well-oxygenated waters, even if further researches are suggested to clarify this process. 
Table 2: Average values (n = number of samples) of total suspended solids (TSS), mercury 
and monomethylmercury concentrations in filtered and particulate phases (T-FHg, F-MMHg, 
T-PHg, P-MMHg), total mercury and monomethylmercury concentrations (T-Hg = T-FHg + 
T-PHg and T-MMHg = F-MMHg + P-MMHg) and particulate percents of mercury species 
(T-PHg and P-MMHg)  in surface waters and bottom sediments (dry weight – d.w.) of the 
Curuai floodplain lakes. Sampling were realized in 2005 and 2006 during different 
hydrological periods (Hydrol. periods): (RS) rising water stage (March – May), (FP) flood 
peak of the Amazon R. (June – July) and (DS) dry season (October – December); AS includes 
all seasons. The floodplain lakes are distinguished in white water (WW) and black water 
(BW) lakes. 
 
4.2 Variability of Hg species in the water column  
In March 2006 (RS), there is any vertical variation of conductivities, nor SO42- or Cl- 
concentrations in the lakes, excepting in the Açaí lake (BW - A36), which is more enriched in 
the hypolimnion (Fig. 2). A slight decrease of pH, temperature (of about 1°C) and TSS 
concentrations is observed in the hypolimnion of most of the lakes, without any clear 
Chapitre V - 
Article II - « Hydrological control of the monomethylmercury concentrations and fluxes between floodplain 
lakes and the Amazon River - Brazil» 
_______________________________________________________________________________________ 
 135 
thermocline. The D-O2  decreases at a third of the water column with a net falling (< 40% 
saturation) in the BW lakes. Moreover, in the WW lakes, the alkalinity increases with depth 
probably associated to Ca2+ or Mg2+. The Secchi depth in the water column ranged from 0.10 
cm in the low water stage (DS) to 1.35 m in the high water period (FP). 
Figure 2 Vertical distribution of temperature (T), conductivity, pH, alkalinity, sulfate (SO42), 
TSS, dissolved oxygen (D-O2) and chloride (Cl -) concentrations in the water column of WW 
and BW lakes of Curuai floodplain sampled in March 2006. 
In the water column of the WW lakes, the vertical profiles of Hg species show a 
considerable discontinuity between epilimnion and hypolimnion even if their physico-
chemical parameters show a vertical homogeneity. In the most of lakes, the maximum T-FHg 
and T-PHg concentrations are measured in the hypolimnion, at a third of the water column 
and above the sediments, respectively (Fig. 3a and Table 3) (Dutra-Maia et al., subm.). 
Moreover, the T-PHg is dominant in the hypolimnion, representing between 40 and 95% of T-
Hg (Table 3). 
In addition, in the most of the lakes, the maximum values of F-MMHg are observed in the 
epilimnion, varying from 0.54 to 0.77 pmol L-1, except in the Poção and Açaí lakes (A36 and 
A25), where they are recorded in the hypolimnion (1.22 and 1.02 pmol L-1, respectively) (Fig. 
3). In the Açaí lake, the F-MMHg is produced in the water column where an oxygen depletion 
and an enrichment in sulfate (Fig.2) and DOC were observed in the hypolimnion (Fig. 3). 
These chemical conditions stimulate the microbial growth (Watras et al., 1995b, 1998) 
necessary to biotic Hg methylation. In the Poção lake (A25), F-MMHg concentrations in the 
hypolimnetic waters are probably associated to MMHg mobilisation from the bottom 
sediments by diffusive benthic exchanges as observed in the Thau lagoon by Monperrus et al. 
(2007) and by Muresan et al., (2007), although no experiment was developed in the Curuai 
floodplain to study this process. Furthermore, the absence of F-MMHg production in the 
water column of the WW lakes can be explained by three hypothesis: i) a large part of T-FHg 
is coagulated/flocculated with organo-mineral compounds, since in some floodplain lakes, the 
same concave vertical distribution is observed between T-FHg and filtered organic and 
inorganic elements (DOC, T-FAl, T-FFe and T-FMn) (Figs. 3a and 3b), ii) a possible 
formation of dissolved gaseous mercury by photo-reduction of Hg2+ to Hg° in tropical 
systems (Beucher et al. 2002; Peretyazhko et al. 2006) and its volatilisation into atmosphere 
induced by wind waves; these both process can limit the amount of inorganic mercury 
available for uptake by bacterial communities in the hypolimnetic waters, and ii) the mixing 
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and residence time of waters in these lakes, where the uniform vertical profiles of temperature 
and D-O2 indicate an efficient water mixing of the epilimnion and hypolimnion layers during 
the rising water period, can promote a net equilibrium between the Hg-methylation and 
demethylation rates (Matilainen and Verta, 1995; Monperrus et al., 2007) but further 
investigations are needed in our system to clarify these processes. 
Regarding the P-MMHg vertical distribution, the maximum concentrations are recorded in 
the hypolimnion of the Salé (A20), Poção (A25) and BW lakes (Açaí and Curumucuri), 
ranging from 20.79 to 55.66 pmol g-1 (Table 3). This distribution appears related to organic 
and inorganic complexes since the POC, T-PFe and T-PMn concentrations are maximum in 
the hypolimnetic waters.This indicate that the accumulation of settling particulate matter from 
the epilimnion and the consecutive dissolution of hydrous ferric and manganese oxides in the 
hypolimnion contribute to increase MMHg concentrations in deep waters (Meili, 1997; 
Regnell et al., 2001). Moreover, a significant P-MMHg mobility from the sediments in the 
water column is observed only in the Açaí lake, where their concentrations are similar in the 
hypolimnion and in the bottom sediment (32.41 and 34.34 pmol g-1, respectively). Conversely, 
in the other lakes, Grande (A05) and Sta Ana (A11), no significant variation of the P-MMHg 
concentrations is observed in the water column, indicating a net preservation of P-MMHg 
pool. These lakes are directly connected to the Amazon R. during the rising water stage that 
favors a complete turnover and a vertical mixing of their waters bodies. 
Besides, high P-MMHg and Chl-a concentrations are observed in the hypolimnion of the 
Poção and BW lakes (Table 3) suggesting a P-MMHg uptake by the phytoplankton. In the 
BW lakes, we also observe an increase of T-PMn concentrations with depth. These results 
suggests a positive in situ Hg-methylation rate in the water column in the presence of micro-
plankton species. The phytoplankton degradation at the oxycline can promote the Hg 
methylation as observed in the water column of the Thau Lagoon by Monperrus et al. (2007) 
and of Petit-Saut reservoir by Muresan et al. (2008). In fact, in the water column of the Curuai 
floodplain lakes, Hg is mainly present in the particulate fraction (> 0.8 µm), as T-PHg 
represents 60 ± 25 % of T-Hg, while the filtered phase of MMHg is dominant, F-MMHg 
representing 70 ± 14 % of T-MMHg, without any variation between the upper and bottom 
water layers. This confirms that in most of the water columns, specially in the WW lakes, the 
Hg species show a conservative comportment caused by the complete turnover of the water 
bodies that can promote a net equilibrium between Hg-methylation and demethylation 
processes and/or an important stability of the removal MMHg mechanism between the water 
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column and sediments (Seller et al., 1996; Monperrus et al., 2007). 
Figure 3 Vertical distribution of (3a) filtered mercury species (T-FHg, F-MMHg) and (3b) 
filtered iron, manganese, aluminium and dissolved organic carbon (T-FFe, T-PFe, T-FMn and 
DOC) in the water column of WW and BW lakes of the Curuai floodplain, in March 2006. 
Table 3 Concentrations of particulate and total mercury and monomethylmercury (T-PHg, P-
MMHg, T-Hg = T-FHg + T-PHg and T-MMHg = F-MMHg + P-MMHg), particulate organic 
carbon, aluminum, iron and manganese (POC, T-PAl, T-PFe and T-PMn), chlorophyll a (Chl-
a) and the particulate percents of mercury species (T-PHg and P-MMHg) in the water column 
and bottom sediments (dry weight) of the Curuai floodplain lakes. Sampling were realized in 
March 2006 during the rising water stage. 
 
4.3. Geochemical parameters that influence the Hg speciation in the bottom 
sediments 
In the bottom sediments of the WW lakes, T-PHg average value is 625 ± 214 pmol g-1 (n 
= 10) without any temporal variation (Table 2). A spatial variation of Hg species is observed 
in the Curuai floodplain lakes, with the highest average values recorded in the BW lakes (T-
PHg = 772 ± 498 pmol g-1; n = 4, and P-MMHg = 10.82 ± 15.83 pmol g-1; n = 4, Table 2). 
These sediments are composed mainly by degradation products of autochthonous 
macrophytes (Cecanho, 2007) which can reach significantly the Hg methylation potential 
(1.5-7.7%) (Mauro et al., 2002). Indeed, in the Amazonian floodplain systems, the organic 
matter production is essentially marked by floating macrophytes and phytoplankton (Junk, 
1997) and in our study area, the main aquatic macrophytes species are Echinochloa 
polystachya, Salvinia auriculata, Eichornia crassipes, Paspalum repens (Cecanho, 2007) 
which show a high methylation potential, varying from 2 to 34%, depending on the physico-
chemical conditions (Guimarães et al., 2000). Moreover, the P-MMHg average values 
measured in the sediments of our system are similar to those reported in the rivers and lakes 
of the Brazilian Amazon basin and in boreal lakes and estuaries (Table 4). Futhermore, the P-
MMHg contents in bottom sediments represents only 0.18 to 0.44% of T-PHg in the WW 
lakes, whereas in the BW lakes it varies from 0.23 to 3.77% T-PHg, suggesting a low Hg-
methylation potential in the Curai floodplain sediments. 
In addition, the organo-mineral compounds (POC, T-PFe and T-PMn) appears to control 
the T-PHg distribution in the bottom sediements, since the good Spearman partial correlations 
is observed between these variables (Table 4 ). These relationships have also been reported in 
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bottom sediments of other Amazonian lakes (Roulet et al., 2001) and in mangrove sediments 
of the French Guiana coastline (Marchand et al., 2006). Conversely, only BW lakes show 
good correlations between P-MMHg and POC and T-PMn concentrations (Table 4). These 
and those correlations suggest that one part of T-PHg and P-MMHg is originated from eroded 
particles of forested soils from the local drainage watershed for the BW lakes, since the 
allochthonous organic matter is mostly associated with the terrestrial vegetation (Cecanho, 
2007); whereas in the WW lakes, the organic matter is mostly related to the autochthonous 
production of phytoplankton and macrophytes (Cecanho, 2007). The lack of correlations 
between P-MMHg and inorganic elements and organic matter in the bottom sediments of the 
WW lakes cans be associeted two process: i) the dynamics of the sediment, where a half of 
the solid burden is exported from the lakes to the Amazon R., and ii) probably microbial Hg-
demethylation process (Oremland et al. 1991; Matilainen et al., 1991; Marvin-Dispaquale et 
al. 2000; Heyes et al., 2006; Monperrus et al., 2007). 
To understand the dynamic of the Hg species in the Curuai floodplain system, we 
compared the particulate inorganic metals and organic carbon contents measured in the 
bottom sediments with those recorded in the TSS samples of the hypolimnion. In all lakes, the 
sediments show lower values of particulate Hg, MMHg, Fe, Mn and OC than those observed 
in the TSS samples (Table 3). This confirms that the Curuai floodplain system does not 
represent an efficient trap of particulate elements, especially for Hg, MMHg, OC and Mn. 
Their cycles and distributions are more influenced by the hydrological dynamics of the 
Amazon R. and by the rainfall and runoff waters inputs than by the lenthic conditions usually 
observed in lakes. However, in situ production of P-MMHg is prevailing in the water column 
mostly induced by the repetitive redox cycling and by the intense microbial activity related to 
the development of macrophytes (Mauro et al., 2002) and phytoplankton (Coelho-Souza et al. 
2006), though future researches are required to study these specific processes in the Curuai 
floodplain. On the other hand, an important contribution of P-MMHg from the sediments into 
the hypolimnetic waters is recorded only in the Açaí lake, while these compartments show the 
similar P-MMHg concentrations (34.34 and 32.41 pmol g-1, respectively); this benthic flux is 
caused by anoxic conditions in the hypolimnion and the absence of homogenisation of the 
water column. 
Table 4 Comparison of particulate total and monomethylmercury concentrations (T-PHg and 
P-MMHg) in the bottom sediments of different rivers, estuaries and lakes of both hemispheres. 
In the Brazilian Amazon basin, floodplain lakes are distinguished in white water (WW) and 
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black water (BW) lakes. References: a Tseng et al. (2001), b Heyes et al. (2006), c Conaway et 
al. (2003), d Monperrus et al. (2007), eHammerschmidt et al. (2006), f  Nguyen et al. (2005), g, h 
Roulet et al. (2000 and 2001), i Bonotto et al. (2003), j  Mascarenhas et al. (2004), k Hylander et 
al. (2000), l this work. 
Table 5 Spearman partial correlation coefficients for particulate concentrations of THg, 
MMHg, Al, Fe, Mn, OC and S in bottom sediments (dry weight – d.w.) of the Curuai 
floodplain lakes sampled in 2005. For statistical treatments, the bottom sediments are 
grouped without any seasonal partition because the few number of samples; p = 0.05 for all 
Spearman partial correlation. 
 
5. Discussion 
5.1. Geochemical variables that induce the partition of monomethylmercury in 
floodplain lakes 
The partitioning of trace elements between the dissolved and particulate phases (expressed 
as log Kd in L kg-1) plays a critical role in their distribution and transport in aquatic systems 
(Benoit, 1995; Benoit and Rozan, 1999; Barbiaz et al., 2001, Point et al., 2007). The Kd is not 
a constant parameter that depends on important geochemical variables such as the ionic 
strength (Barbiaz et al., 2001), mainly in the estuarine zones (Lu and Allen, 2001), the 
colloids and particles interactions in freshwater environment (Benoit, 1995; Benoit and 
Rozan, 1999; Barbiaz et al., 2001; Point et al., 2007). Several authors have reported a negative 
trend between Kd (metals) and the TSS concentrations reflecting the “particle concentrations 
effect” (PCE) (Benoit, 1995; Benoit and Rozan, 1999; Coquery et al., 1997; Quémerais et al., 
1998; Barbiaz et al., 2001; Maurice-Bourgoin and Quiroga, 2002; Choe et al., 2003; Point et 
al., 2007; Dutra-Maia et al., subm.). In general, this phenomenon results a decrease of the 
trace elements concentrations in the particulate phase while TSS burden increases. Two main 
processes were proposed by Benoit (1995) and by Benoit and Rozan (1999) to explain this 
artifact: a variation of the sorption densities (e.g. few complexation sites of the “mega 
particles” as quartz and silt) and the influence of organic and inorganic colloids which show 
high capacities to adsorb metals. 
In the Curuai floodplain lake, Hg is mainly transported in the particulate phase and its 
exchanges with the Amazon R. depend on the sediment dynamics of the system. This is 
confirmed by high values of log Kd (Hg) (Kd (Hg) = T-PHg/T-FHg) observed in the WW 
lakes during the flood peak (June, 5.83 L kg-1) and the dry season (October-December, 5.77 L 
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kg-1) (Dutra-Maia et al., subm.). Moreover, a PCE effect of Hg is observed in the floodplain 
lakes and two different processes for Hg particle-water partition are proposed by Dutra-Maia 
et al. (subm.). First, in the WW lakes, during the flood peak of the Amazon R. when most of 
the lakes are also diluted by the rainfall waters, the linear slope between log Kd and log TSS is 
–1.1437 that results in part of the addition of nearly inert particles that are almost free from 
metals (Benoit and Rozan 1999; Choe et al. 2003). This is caused by the dilution effect of the 
solid pool by particles having few complexation sites with low abundance of sorption sites. 
Second, when the water inputs of the mainstream into the floodplain lakes are minimum, like 
in the BW lakes and in the WW lakes during the dry season, the slopes are –0.5673 and –
0.8273 , respectively. This indicate that when the lakes are less influenced by the Amazon R. 
water input, a large part of Hg is transported in the floodplain lakes mainly associated to the 
organic matter, probably its colloidal fraction. 
Concerning the MMHg partition, the highest values of log Kd (MMHg) (Kd (MMHg) = P-
MMHg/F-MMHg) are observed in the black and white water lakes during the flood peak of 
the Amazon R. (June), 5.08 and 4.87 L kg-1, respectively (Fig. 4a), when the lakes show the 
lowest TSS loads. These elevated values confirm that in the floodplain lakes, MMHg is 
mostly transported in the particulate phase, as observed for total Hg, mainly during the 
rainfall and runoff events when a large part of particulate organic matter and MMHg can be 
remobilized (Hurley et al., 1995; Lee et al., 2000; Seller et al., 2001; Watras et al., 2005; 
Schuster et al. 2008). However, the minimum values are measured in the WW lakes during 
the dry season (DS – Oct./Dec.), varying from 3.00 to 4.38 L kg-1. Furthermore, the PCE 
effect between log Kd (MMHg) and log TSS is also observed in the WW lakes with two 
significant correlations (Fig. 4a): the strongest is observed during the flood peak period (June 
R2 = 0.9054, n = 5, p = 0.05) and another one is observed during the rising water stage (March 
R2 = 0.5549, n = 13, p = 0.05). These relationships strengthen the important role of the 
Amazon R. and runoff water inputs in the partition and distribution of the MMHg in the 
surface waters of the Curuai floodplain lakes. Regarding the log Kd(Hg) versus log TSS 
slopes, the same hydrodynamic dependence observed for total Hg partition is observed for 
MMHg partition. Thus, in the WW lakes during the flood peak, when the lakes show the 
minimum TSS loads (slope of –1.8186) due to the water dilution by rainfall inputs, the 
MMHg is transported mostly associated to large size particles from the drainage forest and 
flooded soils (Benoit and Rozan, 1999; Choe et al., 2003), associated to the Al and Mn 
probably to their oxy-hydroxides forms (Fig. 4b and 4c). Benoit and Rozan (1999) proposed 
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that when the TSS load is low, it includes macro particles that are larger than the pores of the 
standard 0.5 µm filters along with colloids that pass through the filters. However, in the WW 
lakes during the dry season (slope of about –0.827, Fig. 4a) and in the BW lakes during all 
season (slope of about –0.5166), the MMHg is associated to the organic matter, probably in 
its colloidal fraction, indicated by two correlations between these variables: one between POC 
and P-MMHg in the lakes (Fig 5a), and another one between DOC and F-MMHg (Fig. 5b) in 
BW lakes. The opposite slopes trend, of the first relationships, between black and white 
waters lakes indicates that the total Hg and MMHg species are associated to different organic 
matter compounds in quality and nature. With a mean C/N ratio between 9 and 10, the organic 
matter present in BW lakes is more degraded than this of WW lakes (with C/N ratio of 6-7) 
(Cecanho, 2007). 
In summary, we propose that when the lakes are less influenced by the Amazon R. inputs, 
the partition of Hg is mainly depending on the OM composition and more specifically its 
colloidal fraction. The data support that in the WW lakes, the hydrodynamics of the Amazon 
R., the local runoff inputs as well as the re-suspension process of the bottom sediments, 
promote the self-regulation of the particles size distribution, privileged by presence of the 
organic-mineral complex, mainly the oxyhydroxides of Al and Mn, that controls the Hg and 
MMHg partition. In BW lakes, the role of the allochthonous OM and its levels of degradation, 
both associated to the acid pH, seem more important than the organo-mineral complexes in 
the reactivity and partition of MMHg. 
Figure 4 Relationships between (4a) log Kd (MMHg) and log TSS, (4b) log Kd (MMHg) and 
log Kd (Al) and (4c) log Kd (MMHg) and log Kd (Mn) in the surface water of the Curuai 
floodplain lakes during different hydrological periods in 2005 and 2006. 
Figure 5 Relationships between (5a) POC and P-MMHg and (5b) DOC and F-MMHg in the 
Curuai floodplain lakes during different hydrological periods in 2005 and 2006. 
 
5.2 Estimation of the Amazon R. contribution in the Hg species in floodplain lakes  
To estimate the importance of the filtered and particulate MMHg inputs from the surface 
water of the Amazon R. to the floodplain lakes and to take into account that these inputs occur 
during the rising water stage, an enrichment factor (EF) was calculated according to the next 
formula:  
[ ] [ ][ ] [ ] waterssurfacetheinperiodfloodingtheduringRiverAmazonthein watersbottomandsurfacetheinperiodfloodingtheduringilakeinilakefloodplainthein NNMMHgEF ÷÷= MMHgMMHg)(  
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where [MMHg] is F-MMHg (or P-MMHg), and [N] is a dissolved (or particulate) 
conservative element. The F-MMHg and P-MMHg concentrations were normalized, 
respectively, by Cl- and T-PAl which both show a conservative behaviour in tropical 
hydrosystems (Balan et al., 2001). We consider a significant enrichment in Curuai floodplain 
lakes compared to the mainstream for EF > 2. 
However, during the dry season, when most of the floodplain lakes are isolated from the 
mainstream, the EF factor of P-MMHg was calculated relatively to the suspended matter 
contributions due to the bottom sediment re-suspension, according to the next formula: 
[ ] [ ][ ] [ ] seasondrytheduringientsebottomthein seasondrytheduringilakeofTSStheinilakefloodplainthein NNMMHgPEF dimMMHg-P MMHg-P)( ÷ ÷=−  
The EF of T-FHg and T-PHg was already calculated in this area by Dutra-Maia et al. 
(subm). We observed that the BW lakes show a significant enrichment of total Hg in relation 
to the mainstream during the wet period (in March and June). This enrichment is attributed to 
the remobilisation process of Hg from the flooded and forested soils during the rainfall period 
as observed in lakes of the Tapajós basin by Roulet et al. (2001). Moreover, the T-PHg 
enrichment in the WW lakes is associated to important sediment inputs and Hg associated by 
the Madeira and Solimões rivers in the Amazon mainstream.  
In 2005, in the surface water lakes, the EF (MMHg) in filtered and particulate fractions 
are ≤ 2. This impoverishment in this year, confirms an important hydrological control of the 
Amazon R. in the MMHg distribution in the surface waters of the floodplain lakes. 
Conversely, in March 2006, important MMHg enrichments are observed in the surface water 
lakes (Fig 6a) mainly in BW, with EF (F-MMHg) varying between 2 and 7 and EF (P-
MMHg) ranging from 3 and 18. The 2006 year was particularly wet with an annual rainfall 
average of 3285 ± 120 mm.an-1, compared to the previous four years (2002-2005 average 
rainfall of 2416 ± 209 mm.an-1). Thus, the MMHg enrichment in floodplain lakes confirms 
the importance of the rainfall and runoff events in the remobilisation of organic matter from 
the flooded and forested soils on which MMHg can be associated. Previous studies have 
demonstrated that the transport of terrestrial organic matter with surface runoff can be a major 
source of Hg and MMHg to lakes and rivers (Hurley et al., 1995; Lee et al., 2000; Seller et al., 
2001; Watras et al., 2005; Schuster et al.; 2008). Furthermore, in humid tropical climate, 
heavy rainfall increases soil Hg mobility (Roulet et al., 2001; Guedron et al., 2006) as the 
rainfall water can constitute an important source of MMHg in freshwater lakes (Muresan et 
al., 2008). 
Chapitre V - 
Article II - « Hydrological control of the monomethylmercury concentrations and fluxes between floodplain 
lakes and the Amazon River - Brazil» 
_______________________________________________________________________________________ 
 143 
Regarding the EF calculated at different depths of the water column and normalized with 
the surface waters of the Amazon R., we observed in March-2006, a slight F-MMHg 
enrichment only in the BW lakes (between 3 and 4; Fig. 6b). However, a significant P-MMHg 
enrichments are observed in all water column lakes, specifically in BW where EF can reach 
27. This confirms that the Amazon R. water inputs is not the main source of P-MMHg in the 
water column and the Curuai floodplain acts as an important biogeochemical reactor, even if 
the P-MMHg represents 23 to 53% of T-MMHg in the water column (Table 3). This is 
probably caused by the intense bacterial activity linked to macrophytes and to heterotrophic 
microorganisms associated to the phytoplankton (Coelho-Souza et al. 2006). During their 
degradation, the fresh and labile organic matter can be an important factor leading to 
significant enrichment of filtered and particulate MMHg in floodplain lakes. Moreover, the 
sulfate-reducing bacteria are developing preferentially in the floating macrophytes (roots and 
periphyton) that show a significant ability to survive in aerobic environment probably due to a 
specific metabolic pathways to tolerate oxygen or in a type of microfilm organization that 
creates more appropriate conditions to their development (Acha et al., 2005). 
On the other hand, no P-MMHg enrichment (EF < 2) is observed during the dry season in 
lakes. This confirms that during this period, a large part of P-MMHg is exporting from the 
Curuai floodplain into the mainstream that coincides with the sediment dynamics of the 
system (Maurice-Bourgoin et al., 2007). 
Figure 6 Distribution of the enrichment factor (EF) of F-MMHg and P-MMHg (6a) in surface 
and (6b) in bottom waters of the Curuai floodplain lakes during the rising water stage, in 
March 2006. These fractions are normalized by MMHg concentrations of surface waters and 
suspended sediments of the Amazon River, respectively. 
 
5.3 Methyl mercury balance in the Curuai floodplain system 
A detailed hydrologic and hydrodynamic model of water fluxes throughout the studied 
area has been developed, taking into account simultaneous inputs from and outputs to the 
river mainstream (Bonnet et al., 2008). Radar satellite images were used to map the flood 
dynamics and to assess the area extent of the whole Curuai floodplain lakes, for several water 
levels; these areas were convolved with a topographic model to determine associated water 
volume (Martinez and Le Toan, 2007). The first results of this model, calibrated with the 
gauging stations network installed and monitored by the ANA (National Water Agency in 
Brazil) and the HyBAm Program, permit us to estimate water and sediment balances for the 
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Curuai floodplain (Maurice-Bourgoin et al., 2007). Three stage recorders give daily reports of 
water level inside the floodplain, and the total suspended solids (TSS) concentrations were 
measured 3 times a month at 14 stations, from 1999 to 2004. 
The export of sediments to the mainstream occurs during the low water stage, while 
depositional processes in lakes and channels are disrupted by the wind induced re-suspension 
of sediments. The mean average sediment storage calculated varies between 558 and 828 103 t 
year-1 for the period 2000 – 2003 (Maurice-Bourgoin et al., 2007). This annual storage 
represents between 41 and 53% of the annual flux of sediments entering this floodplain 
through the main channels. The associated sediment accretion rate is 1.6 mm y-1 ± 23%. 
As previously demonstrated, the main source of sediments and mercury associated in the 
WW lakes of the Curuai floodplain is the Amazon R. and the inputs occur during the rising 
stage, from November to May/June. From the Hg concentrations adsorbed on fine particles of 
the mainstream measured during the flooding period, we can calculate the annual Hg inputs to 
this floodplain. The particulate Hg fluxes out flowing from this system to the mainstream are 
calculated from the Hg concentrations measured on the particles of the connecting channels 
during the out flow period. During the rising water stage, the mean particulate Hg (P-Hg) 
concentration in fine suspended sediments at the surface of the Amazon R. is 144 ng g-1. The 
T-PHg load associated with the fine particle fraction entering into the Curuai floodplain varies 
between 196 to 230 kg P-Hg y-1, depending on the year, while the P-MMHg flux entering in 
the system never exceeds 1.6 kg MMHg y-1. The P-MMHg load associated with the fine 
particles deposited in the Curuai floodplain represents between 40 and 50% of the annual P-
MMHg input from the River. These results confirm that the Curuai floodplain system does 
not act as a particulate mercury trap nor as a source of methylHg to the Amazon R. The 
distribution of Hg species is more influenced by the hydrological and sediment dynamics of 
the system than by the lenthic conditions usually observed in lakes. 
 
6. Conclusion 
For the first time, the behavior of filtered and particulate MMHg is highlighted in 
Amazonian floodplain lakes with an excellent reproducibility and very low detection limits. 
According to the results presented in this work, several conclusions can be drawn about the 
transfer and transport of the Hg species between the Curuai floodplain lakes and the Amazon 
River. Firstly, the Curuai floodplain system does not represent an efficient trap of particulate 
elements like Hg, MMHg, OC and Mn. Their cycles and distributions are more influenced by 
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the hydrological dynamics of the Amazon R. and by the rainfall and runoff waters inputs than 
by the lenthic conditions usually observed in lakes. Secondly, the MMHg is mainly 
transported in its particulate phase and during the sediment and water exchanges between the 
Amazon R. and connected WW lakes, associated to organo-mineral complexes, and more 
specifically to oxyhydroxides of Al and Mn. When the lakes are less influenced by the 
Amazon R. inputs, as the BW lakes and the WW lakes during the dry season, the MMHg 
partition is mainly associated to organic compounds. 
In addition, different physical and biogeochemical processes of MMHg are prevailing in 
the water column and bottom sediments of this flooded system: i) microbial production of F-
MMHg is limited in the WW lakes since a large part of T-FHg is coagulated/flocculated on 
organo-mineral compounds; with a propable equilibrium between the Hg-methylation and 
demethylation rates, ii) just one lake, the Açaí (BW), presents anaerobic reducing conditions 
in the water column, necessary for in situ bacterial production of F-MMHg; an important 
mobilization of P-MMHg associated to the organic matter and the oxyhydroxides of Fe and 
Mn from the sediments to the hypolimnetic waters is also observed in this lake; iii) in situ 
production of P-MMHg is prevailing in the water column at ~2m depth favored by bacterial 
activity associated to the phytoplankton and macrophytes development. However, further 
research is required to clear the role of degraded organic matter (humic and fulvic substances, 
C/N ratio, lignin phenols, …) in the spatial and temporal MMHg distribution and analysis of 
MMHg at the macrophytes-water and sediment-water interfaces are recommended. 
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Table 1 Mean measured and certified values of mercury, iron, aluminum and 
manganese (Hg, Fe, Al, Mn), maximum and minimum values of total organic carbon 
(TOC) and total particulate sulfur (T-PS) in Certified Reference Materials (CRM) to 
test the elements analysis accuracy. (a) CRM of river water from the National 
Research Council of Canada, (b) San Joaquim Soil, CRM from NIST, (c) CRM of 
estuarine sediment marketed by the International Atomic Energy Agency, Austria, 




















































Element (unit) CRM Mean measured values Mean certified values 
Hg (ng l-1) aORMS-3 11.66 ± 0.28 (n = 9) 12.6 ± 1.1 
bSJS 1.48 ± 0.04 (n = 37) 1.40 ± 0.08 Hg (ng g-1) cIAEA-405 0.80 ± 0.04 (n = 37) 0.81 ± 0.04 
MMHg (ng g-1) IAEA-405 5.21 ± 0.26 (n = 3) 5.49 ± 0.53 
SJS 7.22 ± 0.12 (n = 9) 7.50 ± 0.06 Al (%) IAEA-405 8.49 ± 0.41(n = 9) 7.79 ± 0.52 
SJS 3.48 ± 0.40 (n = 9) 3.50 ± 0.11 Fe (%) IAEA-405 3.80 ± 0.41(n = 9) 3.70 ± 0.07 
SJS 522 ± 24 (n = 9) 538 ± 17 Mn (mg Kg-1) IAEA-405 498 ± 1 (n = 9) 495 ± 22 
TOC (%) d501-679 0.852 ± 0.004 (n = 5) 0.85 – 1.00 
T-PS (%) 501-679 0.0195 ± 0.0015 (n = 5) 0.005 – 0.025 





Table 2: Average values (n = number of samples) of total suspended solids (TSS), mercury and mono
in filtered and particulate phases (T-FHg, F-MMHg, T-PHg, P-MMHg), total mercury and monomethy
= T-FHg + T-PHg and T-MMHg = F-MMHg + P-MMHg) and particulate percents of mercury spec
surface waters and bottom sediments (dry weight – d.w.) of the Curuai floodplain lakes. Sampling w
during different hydrological periods (Hydrol. periods): (RS) rising water stage (March – May), (FP)
(June – July) and (DS) dry season (October – December); AS includes all seasons. The floodplain la





















































RS 24.6 ± 19.0 (n = 31) 
32.84 ± 13.94 
(n = 24) 
1071 ± 1319 
(n = 31) 
0.70 ± 0.37
(n = 26) 
5.81 ± 3.43 
(n = 18) 
50.96 ± 22.48 




(n = 15) 
FP 14.5 ± 3.7 (n = 18) 
9.61 ± 9.92 
(n = 14) 
2782 ± 2443 
(n = 11) 
0.48 ± 0.15
(n = 18) 
14.19 ± 9.32 
(n = 7) 
23.81 ± 19.86 
(n = 9) 
64 ± 21
(n = 9) 
0.60 ± 0.12
(n = 5) WW  
DS 278.4 ± 731.7 (n = 11) 
16.00 ± 6.91
(n = 7) 
577 ± 661 
(n = 9) 
0.18 ± 0.07
(n = 10) 
1.35 ± 1.24 
(n = 8) 
16.00 ± 6.91 
(n = 7) 
88 ± 11
(n = 7) 
0.94 ± 0.92
(n = 7) 
BW  AS 8.7 ± 10.85 (n = 11) 
11.01 ± 5.29 
(n = 10) 
1748 ± 1892 
(n = 11) 
0.58 ± 0.32
(n = 16) 
19.82 ± 15.13
(n = 6) 
139.15 ± 94.62 
(n = 6) 
33 ± 20 
(n = 10)
0.72 ± 0.25
(n = 6) 




Table 3 Concentrations of particulate and total mercury and monomethylmercury (T-PHg, P-MMHg, T-Hg = T-FHg + T-PHg
particulate organic carbon, aluminum, iron and manganese (POC, T-PAl, T-PFe and T-PMn), chlorophyll a (Chl-a) and the parti













T-PHg ± sd 
nmol g-1 
P-MMHg ± sd 
pmol g-1 
T-Hg ± sd 
pmol l-1 










0.5 0.21 ± 0.02 9.97 ± 0.09 7.15 0.35 29 29 16.01 ± 0.10 1
2.0 0.85 ± 0.02 - 32.51 - 58 - 4.82 ± 0.15 3water column  6.2 
5.0 0.93 ± 0.02 9.84 ± 0.07 15.64 0.27 59 36 18.09 ± 0.10 5Grande  (A05) 
bottom 
sediment - 6.3 0.74 ± 0.01 1.26 ± 0.04 - - - - 1.68 ± 0.02 
0.5 0.35 ± 0.02 5.13 ± 0.09 17.57 0.98 78 21 2.83 ± 0.10 1
2.0 0.55 ± 0.02 13.49 ± 0.09 50.89 0.92 40 55 5.72 ± 0.15 7water column 5.5 
4.5 2.59 ± 0.02 3.45 ± 0.07 78.58 0.52 95 19 6.47 ± 0.10 1Sta Ana  (A11) 
bottom 
sediment - 5.6 0.74 ± 0.01 1.26 ± 0.04 - - - - 0.92 ± 0.02 
0.5 6.22 ± 0.02 55.66 ± 0.09 59.61 1.04 94 48 6.81 ± 0.10 2
2.0 3.75 ± 0.02 18.55 ± 0.09 45.55 0.54 85 36 6.91 ± 0.15 2water column 5.6 
4.5 3.54 ± 0.02 69.58 ± 0.19 45.09 1.28 88 61 10.42 ± 0.10 Salé  (A20) 
bottom 
sediment - 5.7 0.57 ± 0.01 2.05 ± 0.85 - - - - 1.69 ± 0.02 
0.5 0.39 ± 0.02 11.08 ± 0.20 16.34 0.54 24 20 9.13 ± 0.10 1
2.2 0.14 ± 0.02 22.45 ± 0.32 18.30 0.57 7 33 6.99 ± 0.15 1water column 5.5 
4.0 3.11 ± 0.02 20.79 ± 0.11 36.52 1.21 78 16 26.32 ± 0.10 1Poção  (A25) 
bottom 
sediment - 5.6 0.46 ± 0.01 1.14 ± 0.03 - - - - 1.59 ± 0.02 
0.2 1.37 ± 0.02 23.77 ± 0.10 27.43 0.49 61 59 7.71 ± 0.10 2
1.5 0.99 ± 0.02 30.08 ± 0.15 33.34 1.45 33 23 7.21 ± 0.15 2water column 3.2 
2.5 5.73 ± 0.02 32.41 ± 0.27 57.30 1.48 81 18 16.83 ± 0.10 3Açai  (A36) 
bottom 
sediment - 3.3 0.98 ± 0.01 34.34 ± 1.28 - - - - 7.69 ± 0.02 
0.5 1.50 ± 0.02 41.75 ± 0.10 8.01 0.78 67 19 14.22 ± 0.10 7
2.0 1.65 ± 0.02 55.66 ± 0.15 13.35 0.48 41 38 22.98 ± 0.15 1water column 7.1 
6.0 21.98 ± 0.02 - 33.34 - 33 - - 25Curumucuri  (A33) 
bottom 
sediment - 7.2 1.32 ± 0.01 5.96 ± 0.05 - - - - - 
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Table 4: Comparison of particulate total and monomethylmercury concentrations 
(T-PHg and P-MMHg) in the bottom sediments of different rivers, estuaries and 
lakes of both hemispheres. In the Brazilian Amazon basin, floodplain lakes are 
distinguished in white water (WW) and black water (BW) lakes. References: a Tseng 
et al. (2001), b Heyes et al. (2006), c Conaway et al. (2003), d Monperrus et al. 
(2007), eHammerschmidt et al. (2006), f  Nguyen et al. (2005), g, h Roulet et al. (2000 
and 2001), i Bonotto et al. (2003), j  Mascarenhas et al. (2004), k Hylander et al. 
























Table 5: Spearman partial correlation coefficients for particulate 
concentrations of Hg, MMHg, Al, Fe, Mn and OC in bottom 
sediments (dry weight – d.w.) of the Curuai floodplain lakes sampled 
in 2005. For statistical treatments, the bottom sediments are grouped 
without any seasonal partition because the few number of samples; p 
















Rivers, Estuaries and  T-PHg P-MMHg 
Lakes  nmol g-1 pmol g-1 
Boreal aquatic systems 
aMacrotidal estuaire Gironde ~ 0.9 – 1.5 ~ 2.6 – 5.8 
bPatuxent River ~ 0.03 – 0.23 ~ 0.5 – 0.9 
bBay of Fundy ~ 0.15 – 0.45 ~ 1.0 – 2.5 
cSan Francisco Bay ~ 1.0 ~ 0.5 – 5.0 
dThau lagoon ~ 0.4 – 3.8 ~ 4.0 – 25 
eLakes and Tundra Artic Alaska ~ 0.43 – 1.63 ~ 1.21 – 15.77 
fBaikal lake ~ 0.04 – 0.79 ~0.32 – 3.90 
Brazilian Amazon Basin 
  
0.63 – 0.96 19.01 – 37.10 
0.97 – 0.99 6.03 – 6.49 
0.50 – 1.26 9.27 – 37.10 
Tapajós basin 
gIgapó flooded soil 
gMacrophytes surface sediments 
gEpiphyton of macrophytes 
hFloodplain lakes 0.96 – 1.18 0.37 – 2.27 
iMadeira River 0.18 – 0.67 - 
jAcre River and its tributaries 0.09 – 0.91 - 
kAlto Pantanal River 
kFloodplain lakes of Alto Pantanal
0.25 – 0.60 
0.09 – 0.23 
- 
- 
lCuruai floodplain lakes 
of Amazon R. 
0.27 – 1.17 (WW)
0.51 – 1.32 (BW) 
0.65 – 2.05 (WW)
0.60 – 5.96 (BW) 
and 34.34 in the 
Açaí lake  
Curuai 
floodplain lakes  POC T-PAl T-PFe T-PMn 
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Fig 2 Vertical distribution of temperature (T), conductivity, pH, alkalinity, sulfate (SO42), 
TSS, dissolved oxygen (D-O2) and chloride (Cl -) concentrations in the water column of WW 
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Fig 3 Vertical distribution of (3a) filtered mercury species (T-FHg, F-MMHg) and (3b) 
filtered iron, manganese, aluminium and dissolved organic carbon (T-FFe, T-PFe, T-FMn and 
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Fig 4 Relationships between (4a) log Kd (MMHg) and log TSS, (4b) log Kd (MMHg) and log 
Kd (Al) and (4c) log Kd (MMHg) and log Kd (Mn) in the surface water of the Curuai floodplain 
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Fig 5 Relationships between (5a) POC and P-MMHg and (5b) DOC and F-MMHg in the 
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Fig 6 Distribution of the enrichment factor (EF) of F-MMHg and P-MMHg (6a) in surface 
and (6b) in bottom waters of the Curuai floodplain lakes during the rising water stage, in 
March 2006. These fractions are normalized by MMHg concentrations of surface waters and 





























































































































Les objectifs de ce travail de recherche étaient d’étudier le rôle et de quantifier les 
interactions entre le fleuve Amazone et les lacs d'inondation de la « várzea do Curuai » dans 
les processus de transport, de spéciation et de pégeage du mercure. Dans cette zone d’étude 
deux compartiments, la colonne d’eau (phases dissoute et particulaire) et les sédiments de 
fond, ont été étudiés pour mieux comprendre les processus de distribution de Hg entre les 
phases dissoute et particulaire, organique et minérale.  
 
Les résultats obtenus sur la distribution et la spéciation de Hg sont les premiers à être 
présentés dans une plaine d’inondation alimentée par le fleuve Amazone, zone naturelle 
complexe, très vaste (3 500 km²). L’originalité de cette étude est basée en particulier sur la 
méthodologie, couplant un réseau de suivi hydrologique et sédimentaire et des campagnes de 
mesure à différentes époques hydrologiques dans tous les lacs du système, soit sur environ 
une quarantaine de points d’échantillonnage à chaque fois, dans tous les lacs, le fleuve et ses 
tributaires. 
L’excellente reproductibilité des mesures, leur calibration et la limite de détection de 
monométhylmercure (MMHg) très basse assurent la validité des résultats. En effet, ces 
données ont été obtenues grâce à l’utilisation de méthodes d’échantillonnage spécifiques 
ultra-propres, ainsi qu’à l’utilisation des techniques les plus performantes pour le dosage des 
principales espèces de Hg dans les eaux.  
 
Ces résultats originaux viennent compléter les premières références publiées sur la 
spéciation de Hg dans les eaux des lacs tropicaux. 
 
Le rôle des échanges entre le fleuve Amazone et les lacs de la « várzea do Curuai » dans les 
processus de distribution du mercure  
 
Cette étude a mis en évidence, pour la première fois, l'importance de l'hydrologie et de 
la dynamique sédimentaire du cours d’eau principal, en l’occurrence du fleuve Amazone et de 
ses principaux tributaires (rivières Solimões, Negro et Madeira), dans le processus d’échange 
de mercure dissous (<0,8 µm) et particulaire entre les eaux des lacs d’inondation et celles du 
fleuve.  
 
Dans les lacs inondés, les concentrations maximales en mercure total dissous (T-FHg) 
varient de 27,6 à 51,6 pmol L-1 et sont similaires à celles mesurées dans les eaux de surface du 
fleuve au cours de la montée de crue et donc de la phase de remplissage des lacs d’inondation. 
Cette période correspond aussi la période des crues des ses principaux tributaires. En 
revanche, les concentrations les plus faibles de T-FHg, varient de 3,4 à 5,0 pmol L-1, sont 
observées pendant le pic de crue du fleuve qui coïncide également avec la saison des pluies 
dans cette région ; les eaux des lacs sont alors diluées par les précipitations locales ainsi que 
par les eaux de la nappe. 
 
En ce qui concerne la distribution du mercure particulaire (T-PHg), dans le fleuve 
Amazone les concentrations de T-PHg diminuent en période de crue en raison principalement 
de la dilution des leurs eaux par celles de la rivière Negro caractérisées par une très faible 
teneur en matières en suspension. Au cours de la montée des eaux du fleuve (de décembre à 
avril), les concentrations de T-PHg sont cette fois-ci contrôlées par les apports sédimentaires 
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des rivières Solimões et Madeira en crue. Ces rivières sont très chargées en matériel en 
suspension et en T-PHg variant de 1081 à 2647 pmol g-1.  
Dans les rivières d’eaux blanches Amazoniennes, le T-PHg représente 55 à 93 % du 
mercure total (Hg total = T-FHg + T-PHg) confirmant que cet élément est principalement 
transporté adsorbé aux particules. 
Dans les lacs de la « várzea do Curuai », les concentrations maximales de T-PHg sont 
mesurées pendant la saison sèche (47 - 478 pmol L-1) quand la plupart des lacs sont isolés du 
fleuve. Cet enrichissement est dû à la teneur élevée en matériel en suspension (TSS) 
provenant de la remise en suspension des sédiments de fond sous l’action du vent et de la 
bioturbation des poissons. 
 
Par ailleurs, pendant les échanges d’eaux et de sédiments entre le fleuve Amazone et les 
lacs connectés, le Hg est principalement transporté en phase particulaire comme l’indique les 
valeurs élevées du coefficient de partage (Kd) de cet élément (4.77 ≤ Kd (Hg) ≤ 5.83 L kg-1). 
Pendant ce transport, le T-PHg est adsorbé ou complexé aux oxy-hydroxydes particulaires de 
Fe et Mn. Toutefois, lorsque les substances humiques sont dominantes, le Hg semble être 
surtout transporté associé à la fraction colloïdale de la matière organique. De plus, le transfert 
de T-FHg du fleuve Amazone vers les lacs inondés est en grande partie associé au carbone 
organique dissous (DOC) alors que dans les lacs, le T-FHg est le plus souvent associée aux 
oxy-hydroxydes hydratés de Mn (MnOOH). 
 
D’après les profils verticaux réalisés dans la colonne d’eau, il apparaît dans tous les lacs 
un net appauvrissement en T-FHg à la surface. Cette tendance peut s’expliquer par la 
formation de Hg° gazeux par photo-réduction de Hg2+ puis à sa volatilisation dans 
l'atmosphère accélérée par les forts vents, un large fetch (jusqu’à 30 km) et la houle souvent 
importante. La matière organique particulaire (POC) et le T-PMn jouent un rôle prépondérant 
dans la mobilisation de T-PHg du sédiment vers les eaux de fond. Par ailleurs, le processus de 
désorption de T-PHg a été observé à un tiers de la colonne d’eau en raison probablement 
d’une activité bactérienne plus intense ou de la désorption des éléments Al, Fe et Mn associés 
aux complexes argilo-minéraux. 
 
Il apparaît clairement qu’en plus du contrôle hydrologique par le fleuve, les différentes 
caractéristiques géochimiques des eaux des lacs de la « várzea do Curuai » contrôlent la 
distribution du mercure entre les phases dissoute et particulaire. Dans les lacs d’eaux blanches 
(WW) plus influencés par les apports d’eau du fleuve et caractérisés par un pH neutre, très 
oxygénés et très riches en TSS (jusqu'à 2041 mg L-1), le T-PHg est associé au carbone 
organique particulaire et les concentrations en T-FHg et T-FMn sont significativement 
corrélées. En revanche, dans les lacs d’eaux noires (BW) qui sont plus influencés par les eaux 
de ruissellement et de la nappe, où les conditions réductrices et une faible charge en TSS 
favorisent le processus de désorption du Hg et le fer particulaire semble contrôler la 
distribution du T-PHg.  
 
Contrôle hydrologique des concentrations de monométhylmercure (MMHg) dans les lacs de 
la « várzea do Curuai » 
 
Les concentrations en MMHg filtré et particulaire (F-MMHg et P-MMHg) mesurées 
dans les lacs de « várzea do Curuai » constituent les premières données dans des lacs inondés 
situés le long du fleuve Amazone.  
On constate que le MMHg est présent dans les eaux de surface des lacs, avec des 
concentrations maximales en F-MMHg et P-MMHg observées au cours du remplissage des 
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lacs par le fleuve Amazone et pendant la saison des pluies, variant respectivement de 0,36 à 
1,66 pmol L-1 et de 10,63 à 40,67 pmol g-1. La forme méthyle représente 5 à 27 % de T-FHg 
et 0,5 à 5 % de T-PHg respectivement. En revanche, les valeurs minimales de F-MMHg et P-
MMHg sont observées pendant la saison sèche lorsque les lacs sont, pour la plupart, isolés du 
fleuve (0,12 à 0,28 pmol L-1 et 1,09 à 3,67 pmol g-1). Cet appauvrissement semble associé 
notamment à l’absorption biologique de MMHg par le phytoplancton particulièrement 
abondant en cette saison.  
 
Par ailleurs, le MMHg comme le Hg total, est transporté dans les lacs d’inondation 
principalement sur la phase particulaire surtout pendant la période de hautes eaux lorsque les 
apports par les eaux de pluie et de ruissellement sont maximaux, comme l’indiquent les 
valeurs élevées du coefficient de partage (Kd) de MMHg (4,87 ≤ Kd (MMHg) ≤ 5,08 L kg-1). 
Pendant ces périodes, une grande partie de la matière organique est mobilisée à laquelle le P-
MMHg est associé. 
De même, les différentes caractéristiques géochimiques des eaux des lacs de la « várzea 
do Curuai » elles mêmes contrôlées par la dynamique hydrologique du système, contrôlent la 
spéciation de Hg. Dans les eaux oxygénées des lacs d’eaux blanches, la méthylation du 
mercure est inhibée dans les eaux de l’hypolimnion. En effet, une part importante du mercure 
inorganique coagule ou flocule avec des complexes organo-minéraux, ce qui limite la quantité 
de mercure inorganique disponible pour la méthylation bactérienne. Aucun enrichissement en 
MMHg n’est observé entre le fleuve et les lacs d’eaux blanches. Toutefois, les conditions 
réductrices dans les eaux noires, favorisent la méthylation bactérienne de Hg ainsi que la 
désorption de P-MMHg dans la colonne d’eau.  
Parallèlement, les concentrations maximales de F-MMHg observées dans les eaux de 
surface des lacs sont associées aux apports d’eaux du fleuve, de la nappe et de ruissellement. 
Cependant, la formation de MMHg dans les eaux de surface due à l’activité bactérienne liée 
aux macrophytes peut atteindre un potentiel de méthylation important (1,5 – 7,7 % de Hg 
(Mauro et al., 2002) ne peut pas être exclue. En effet, la forte productivité des plaines 
d’inondation amazoniennes est caractérisée par la formation de bancs de macrophytes et le 
développement de phytoplancton (Junk, 1997). 
 
En ce qui concerne la phase particulaire, variant de 0,60 à 5,96 pmol g-1, les valeurs 
maximales de P-MMHg sont observées dans les sédiments de fond des lacs d’eaux noires, la 
valeur la plus élevée étant mesurée dans le lac Açaí (BW A36 - 34,34 pmol g-1) caractérisé 
par des conditions réductrices. Dans ces lacs, le P-MMHg représente entre 0,23 et 3,77 % de 
T-PHg ; il est corrélé aux oxy-hydroxydes de Fe et Mn. Toutefois, les valeurs minimales de P-
MMHg sont observées dans les sédiments des lacs d’eaux blanches. Variant de 0,65 à 2,05 
pmol g-1, les concentrations les plus faibles de P-MMHg sont mesurées pendant la saison 
sèche (1,05 ± 0,25 n = 3 pmol g-1). Dans ces lacs, le P-MMHg représente entre 0,18 et 0,44 % 
de T-PHg. Aucune corrélation entre P-MMHg et les éléments inorganiques ou la matière 
organique n’est observée dans les lacs d’eaux blanches, ainsi qu’aucun enrichissement en 
MMHg des sédiments de surface par rapport aux particules de la colonne d’eau, suggérant un 
processus de déméthylation du MMHg dans les sédiments au potentiel supérieur à celui de la 
méthylation. En effet, dans les 10 premiers centimètres des sédiments de fond, les 
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Rôle de cette vaste plaine d’inondation dans la méthylation et le piégeage du mercure 
particulaire 
 
En comparant les concentrations particulaires des éléments rédox et de la matière 
organique entre les particules en suspension et les sédiments de fond des lacs, on distingue 
deux processus en cours à des époques hydrologiques différentes :  
 
1. La remise en suspension des sédiments de fond dans la plupart des lacs pendant 
la période de basses eaux lorsque les lacs sont isolés du fleuve et d’une 
profondeur totale très réduite (≤ 50 cm) ; ce phénomène est responsable de la 
distribution des formes particulaires de Hg, MMHg, OC, Al et Fe dans les lacs 
d’eaux blanches.  
 
2. Le processus de désorption de Hg, MMHg, Fe, Mn et OC particulaire pendant la 
phase de remplissage des lacs (mars 2006), les sédiments de fond présentant des 
concentrations plus faibles que celles mesurées sur le matériel en suspension sus-
jacent.   
 
 
En conclusion, ces résultats montrent, que contrairement aux études réalisées dans 
d’autres systèmes lacustres, tropicaux ou boréaux, la « várzea do Curuai », n’assure pas 
un rôle de piégeage efficace des éléments particulaires, ni de Hg, ni de MMHg. 
 
Il apparaît ainsi que le cycle géochimique et la distribution des espèces de Hg sont 
plus influencés par la dynamique hydrologique du système ainsi que par les 
caractéristiques géochimiques pour la plupart des lacs, oxydantes, que par la seule 
dynamique sédimentaire.  
 
Enfin, dans la « várzea do Curuai », les temps de résidence relativement courts des eaux 
dans les lacs ainsi que l’enrichissement en complexes organo-minéraux semblent réduire le 
potentiel de méthylation de ce système. Par conséquence, une grande partie du mercure est 
exportée de la « várzea do Curuai » vers le fleuve Amazone sans que sa spéciation induise une 
méthylation nette positive.  
 
On estime qu’environ 100 kg de T-PHg an-1 sont déposés dans la « várzea do Curuai » 
(variant en fonction des années hydrologiques, de 66 à 128 kg de T-PHg an-1) ce qui 
représente seulement 7 % du flux journalier de mercure particulaire transporté par le fleuve 
Amazone pendant la montée de crue correspondant à la phase de remplissage des lacs par les 















Pour mieux comprendre le cycle du mercure dans les lacs tropicaux et dans notre zone 
d’étude, et en particulier son incidence dans la chaîne trophique, des études plus approfondies 
sont recommandées pour répondre aux questions suivantes :  
 
¾ Quels sont les flux de mercure gazeux aux interfaces eau-sédiment, eau-
atmosphère et eau-macrophytes ?   
En effet, le mercure élémentaire gazeux constitue le vecteur principal de transfert 
entre le milieu aquatique et l’atmosphère. Par ailleurs, les zones tropicales 
constituent des zones favorables à la formation de Hg° en raison de leur fort 
ensoleillement et les précipitations abondantes peuvent contribuer au processus 
d’oxydation de Hg° par voie humide.   
Ainsi, la formation de Hg° à la surface des lacs semble constituer un processus 
de régulation dans la formation de MMHg dans la « várzea do Curuai ». 
 
¾ Quelles sont les rôles des interfaces benthiques (sédiment-eau) et eau-
macrophytes dans le processus de methylation de Hg?   
 
¾ Quelle sont les quantités de Hg total et MMHg dans les eaux des ruissellement et 
de la nappe ? Constituent-elles des sources significatives de Hg et MMHg au 
système inondé de la « várzea do Curuai »? 
 
¾ Les différentes origines et compositions de la matière organique ainsi que leur 
variation temporelle vont-elles influencer le cycle de Hg et sa spéciation dans les 
lacs de la « várzea do Curuai » ?  
 
¾ Quel est le rôle de la matière organique dégradée dans les distributions spatiale 
et temporelle de MMHg dans les lacs d’inondation ? 
 
¾ Malgré le faible potentiel de méthylation de notre système, quelles sont les 
concentrations en Hg dans les maillons de la chaîne trophique ?  
Chaque année, cette zone est soumise à une pêche intensive et 100 milliers de 
tonnes de poissons sont commercialisées. Les plaines d’inondation 
amazoniennes constituent en effet des zones préférentielles de reproduction des 
poissons et où de nombreuses communautés riveraines sont installées.  
Il est donc absolument nécessaire d’engager des études de quantification de 
MMHg dans la chaîne tropique notamment chez les espèces de poissons 
piscivores. 
 
Par ailleurs, la quantification de monométhylmercure dans le milieu naturel est d’une 
importance majeure puisqu’elle permet d’évaluer les risques écotoxicologiques et 
environnementaux en comparant les concentrations mesurées aux valeurs seuils n’ayant aucun 
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Utilisation des isotopes stables de Hg pour répondre à certaines de ces questions…. 
 
Étant donné le développement récent des moyens analytiques de pointe, notamment la 
spectrométrie de masse à plasma inductif multi-collecteur (MC/ICP-MS) couplé avec un 
générateur de vapeur froide de mercure, les nouvelles observations sur le fractionnement des 
isotopes de Hg par des processus naturels et industriels ouvrent une nouvelle voie de 
recherche dans l'étude du transfert de cet élément. Actuellement, une étude de traçage 
isotopique des sources de Hg d'origines "naturelle" et "anthropique" est conduite au LMTG et 
inclue une quantification des fractionnements isotopiques au cours des principaux processus 
de spéciation de cet élément, comme l'oxydation/réduction, la méthylation, et la 
vaporisation/condensation ou encore les transferts "biotopes/organismes" et 
"proies/prédateurs", dans un bassin de l’Amazonie bolivienne (Laffont et al., 2007 et 2008 ; 
Sonke et al., 2008 ; Epov et al., 2008). Ces résultats sont extrêmement prometteurs et la 
technique et les connaissances acquises peuvent servir de bases à une étude plus complète sur 
les zones d’inondation de l’Amazonie brésilienne, sachant que l’enrichissement en isotopes 
lourds ou légers des signatures isotopiques et les anomalies permettent de retracer les sources 
de mercure dans les compartiments étudiés ainsi que certains processus de spéciation. 
 
Enfin, la gestion des risques qui peuvent résulter de la mobilité des éléments trace 
métalliques dans les sédiments et les eaux des milieux aquatiques (lacs, rivières, etc..) se place 
en position privilégiée dans le cadre des politiques de développement durable.  
 
Même si les concentrations en Hg total et méthyl sont très faibles dans les eaux et les 
sédiments des lacs de la « várzea do Curuai », ces puits où peuvent s’accumuler durablement 
certains éléments traces peuvent à leur tour constituer des sources et diverses voies 
d’exposition, posant le problème des risques différés, à des échéances qui peuvent aller du 
moyen au très long terme. Par conséquent, il serait souhaitable d’accentuer les efforts de 
recherche, permettant d’établir une modélisation représentative de la spéciation du mercure et 
des transferts des espèces mercurielles biodisponibles dans le milieu aquatique de la « várzea 
do Curuai » ainsi que leur extrapolation au basin amazonien. Il s’agit donc d’un projet 
ambitieux compte tenu de la multiplicité des réactions de mobilisation et d’immobilisation, de 
la variabilité du milieu, de l’action des microorganismes et de l’interface avec les plantes et 
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A.I.1. NETTOYAGE DES FLACONS ET AUTRES MATÉRIELS 
 
La détermination du mercure dans les eaux nécessite des protocoles de prélèvement, de 
manipulation et de stockage adéquats afin de prévenir tout risque de contamination des 
échantillons. La stabilité du mercure en solution peut être affectée par différents paramètres 
tels que les faibles concentrations de Hg dans les eaux naturelles, le type de bouteille de 
prélèvement et de stockage utilisé, la propreté du matériel, le conditionnement des 
échantillons, les réactifs utilisés, etc.. 
Toutes les procédures au cours de ce travail de thèse ont donc été effectuées en utilisant 
les techniques "ultra-propres" (Coquery et al., 1995 ; Blanco et al., 2000 ; Parker et Bloom, 
2005).  
Préalablement aux campagnes de terrain, les lavages à l’acide du matériel ont été 
réalisés en « salle blanche », au LMTG, dans des bacs en polyéthylène, uniquement réservés à 
cet usage. Pendant les manipulations, on a utilisé des gants en polyéthylène sans talc.  
 
Pour le prélèvement et le stockage des eaux de surface, seules des bouteilles en Téflon 
de 2Let de 250 mL (®Nalgene FEP) ont été utilisées ; elles ont été préalablement nettoyées à 
l’acide nitrique (HNO3,12M bi-distillé) à chaud (120°C) pendant une nuit ;  rincées trois fois, 
avant et après le bain acide, avec de l’eau ultra pure Milli-Q, elles ont ensuite été stabilisées 
avec 5 mL de HCl 1 % (bi-distillé v/v) pour 250 ml d’eau. Les flacons ont été stockés dans de 
doubles sacs en polyéthylène (« ZipLoc »). En mars 2006, les échantillons dans la colonne 
d’eau ont été prélevés à l’aide d’une bouteille de prélèvement verticale (type GoFlo) 
préalablement décontaminée à l’acide nitrique (HNO3, 12M bi-distillé). 
 
Les systèmes de filtration ont été nettoyés à l’acide nitrique (HNO3 10 % bi-distillé v/v) 
pendant une semaine, rincés trois fois avant et après le bain acide puis séchés dans une étuve 
propre à 50°C et stockés dans des double sacs ZipLoc.  
 
Pour la séparation des phases dissoute et particulaire du mercure (T-DHg et T-PHg), du 
carbone (COD et COP), et pour les analyses des cations et éléments rédox (Si, Ca, Mg, K, Na, 
Al, Mn, Fe), et des anions (Cl-, F-, SO42-, NO32-, PO43-), les échantillons ont été filtrés sur 
différentes membranes préalablement nettoyées:  
¾ pour l’analyse de Hg total, des filtres en fibre de quartz (QM/A-0,8µm) ont été 
brûlés à 490°C puis décontaminés à l’acide (HNO3 10 % bi-distillé v/v) pendant une 
nuit,  
¾ pour l’analyse du monométhylHg, le protocole de décontamination à l’acide (HNO3 
10 % bi-distillé v/v) a été réalisé mais sur des membranes Téflon, hydrophiles 
(Millipore, 0,45 µm de porosité), 
¾ pour l’analyse de C, des filtres en fibres en verre (GF/F 0,70µm) ont été brûlés à 
490°C pendant 6 heures, 
¾ pour les analyses des cations, éléments rédox et anions, des fibres en acétate de 
cellulose (Millipore 0,45µm) ont été nettoyés au HCl 5 % (v/v) pendant une nuit. 
 
Le matériel en verre ainsi que les bouchons en téflon utilisés pour le dosage du 
monomethylmercure (MMHg) dans les eaux et les sédiments ont été nettoyés selon le 
protocole suivant : 
¾ lavage des flacons avec un détergent biocide à environ 1 % dans de l’eau du robinet 
chaude pendant 30 min aux ultra-sons, ensuite rincés de 3 a 5 fois avec l’eau Milli-
Q, 
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¾ lavage de la vaisselle dans des bains acide (HNO3 10% et HCl 10 % bi-distillé v/v) 
pendant une semaine par chaque bain acide puis rinçage 3 fois à l’eau Milli-Q, 
¾ séchage des flacons dans une étuve propre à 60°C. 
 
A.I.2. PRÉLÈVEMENT ET CONDITIONNEMENT DES ÉCHANTILLONS D’EAU 
 
Sur la période de 2002 à 2006 douze campagnes de terrain ont été organisées le long du 
fleuve Amazone, entre Manaus et Santarém, dans le cadre du Programme de recherche 
HyBAm (Hydrologie et Géochimie du Bassin de l'Amazone, www.mpl.ird.fr/hybam/) (UMR 
IRD-LMTG), en coopération avec le Centre de recherches brésilien (CNPq processus n° 
910011/97-4 et 690001/2004-05) et de plusieurs institutions (ANA, UnB, UFF, CPRM).  
 
Des échantillons d'eau de surface ont été prélevés à la station d'Óbidos, située le long du 
fleuve Amazone, ainsi que dans les lacs inondés de la « várzea do Curuai au cours des trois 
périodes hydrologiques principales :  
¾ entre mars et avril, correspondant à la période de montée des eaux,  
¾ entre juin et juillet, correspondant à la période des hautes eaux, c’est-à-dire au pic de 
crue du fleuve Amazone, et  
¾ entre octobre et décembre, correspondant à la période des basses eaux ou d’étiage, 
lorsque la plupart des lacs sont isolés du fleuve Amazone. 
 
Les échantillons d’eaux ont été prélevés à la main dans des bouteilles en Téflon de 2L 
(®Nalgene FEP). Elles ont ensuite été filtrées sur le bateau, entre 1 et 6 heures après 
l'échantillonnage, sous une hotte à flux laminaire (de classe 100 ©ADS Laminaire) pour 
éviter tout risque possible de contamination.  
Avant de stocker les échantillons d'eau filtrée dans les flacons téflon propres, tous les 
matériaux (flacons, systèmes de filtration et membranes) ont été rincés trois fois avec un 
aliquote de l'échantillon d'eau filtrée. Pour les analyses de Hg, les fractions dissoutes ont été 
conservées dans des bouteilles Téflon (250 mL ®Nalgene FEP), puis immédiatement 
stabilisés à l’acide (HCl bi-distillée 1% v/v) et stockées dans des double sacs en polyéthylène 
à l’abri de la lumière, à 4°C. 
 
Pour les analyses du carbone, les échantillons ont été stockés dans des tubes en verre, 
préalablement brûlés, et stabilisées avec H3PO4 à pH 2.  
Pour les analyses des anions, cations et éléments rédox (Si, Ca, Mg, K, Na, Al, Mn, Fe) 
les eaux filtrées ont été stockées dans des bouteilles en polypropylène et immédiatement 
stabilisées avec HNO3 bi-distillée à pH 2.  
 
Tous les échantillons d’eau ont été conservés à 4 °C à l'obscurité jusqu'à leurs analyses 
au laboratoire. Les membranes ont été stockées dans des boites « Petri-slides » pré-
décontaminées à l’acide HCl 5 % (bi-distillé v/v). 
 
A.I.3. PRÉLÈVEMENT ET CONDITIONNEMENT DES ÉCHANTILLONS DE 
SÉDIMENT 
 
Entre 2002 et 2005, au cours des différentes périodes hydrologiques, soixante-trois 
échantillons de sédiments de surface ont été prélevés dans la zone inondée de la « várzea do 
Curuai »,. Ces échantillons ont été prélevés à l’aide d’une drague d’Eckman, stockés dans de 
doubles sacs en polyéthylène et placés dans un congélateur à -5 °C jusqu'à leurs analyses. 
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En novembre 2005, quatre carottes des sédiments ont été extraites à l’aide d’une 
« WaterMark ® Universal Core » dans des tubes en polycarbonate (60 cm de longueur). Ces 
échantillons ont été conservés dans un congélateur à -5 °C jusqu'au laboratoire où ils ont été 
coupés en section horizontale, tous les 3 à 5 cm, à l’aide d’une spatule en Téflon ; seule la 
partie centrale de chaque couche a été utilisée pour les analyses des métaux lourds.  
 
Tous les échantillons de sédiments ont été séchés à température ambiante sous hotte à 
flux laminaire (classe 100) jusqu'à stabilisation de leurs poids.  
Pour toutes les analyses chimiques, seule la fraction fine a été sélectionnée (<63 μm) à 
l’aide d’un tamis en plastique, puis ils ont été homogénéisées avec un mortier en agate et 
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A.II.1. DOSAGE DES ANIONS, CATIONS ET DU CARBONE ORGANIQUE 
DISSOUS 
 
Les cations (Ca2+, Mg2+, K+, Na+) et les éléments majeurs (Si, Al, Mn, Fe) dissous ont 
été déterminés, respectivement, par spectrométrie d’absorption atomique en flamme (AAS) et 
par spectrométrie de masse à source de plasma (ICP-MS quadripolaire Elan 6000 Perkin-
Elmer ®). 
Les anions (Cl-, SO42- F-, NO32- et PO42-), et le carbone organique dissous (DOC) ont été 
déterminés, respectivement, par chromatographie ionique (®Dionex Gilson) et par un 
analyseur de carbone (Shimadzu® TOC 5000A). Les analyses de DOC font partie du travail 
de thèse de Marcela Perez dans le cadre du programme HYBAM, sur l’étude du cycle du 
carbone dans la « varzea do Curuai ». 
Pour le contrôle de la qualité des prélèvements d’eau et des filtrations, des blancs de 
terrain ont été réalisés. Ils permettent de quantifier une contamination éventuelle des 
échantillons au cours de leur prélèvement ou stockage. 
 
Contrôle des analyses 
 
Pour contrôler la qualité des prélèvements d’eau et des filtrations, des blancs de terrain 
ont été réalisés avec de l'eau Milli-Q transportée depuis le LMTG et filtrée sur le bateau selon 
la même procédure que celle des échantillons d'eau des lacs et rivières, à savoir sous hotte à 
flux laminaire. 
 
Les teneurs en anions et cations dissous dans les blancs de terrain sont inférieurs aux 
limites de détection (LD) des appareils (tableau A.II.1.) définies comme égales à 3 fois 
l’écartype des réplicats des analyses d’un matériel de référence certifié (MRC), pour les 
éléments majeurs, l’ION-915. Ce matériel de référence certifié (tableau A.II.2) est en fait un 
échantillon d’eau d’un des grands lacs canadiens produit par le laboratoire national des essais 
environnementaux (Ontario, Canada). La précision des analyses des anions et cations de cet 
échantillon de référence varie de 7 à 10% ; elle est obtenue à partir du rapport entre l’écartype 
des réplicats des analyses sur les concentrations moyennes de chaque élément. En revanche, 
cet échantillon n’est pas certifié pour les concentrations en PO42-. 
 
 
mesurés réalisé par 
l’AAS Ca Mg K Na 
LD (mg L-1) 0,0060 0,00070 0,014 0,017 
LQ (mg L-1) 0,020 0,0022 0,048 0,057 
mesurés réalisé par 
Dionex Gilson F
- Cl- SO42- NO32- 
LD (ng L-1) 2,6 4,3 5,9 8,1 
LQ (ng L-1) 8,5 14,2 19,7 27,2 
 
Tableau A.II.1. Valeurs des limites de détection et de quantification pour les cations (Ca2+, 













ION-915 (MCR) Ca2+ Mg2+ K+ Na+ 
Valeur certifié (mg L-1) 13,60 ± 0,98 2,86 ± 0,23 0,505 ±0,069 1,38 ± 0,13 
Valeur mensuré (mg L-1) 
(n = 10) 
13,32 ± 0,39 2,93 ± 0,10 0,492 ±0,016 1,44 ± 0,10 
ION-915 (MCR) F- Cl- SO42- NO32- 
Valeur certifié (mg L-1) 0,042 ± 0,036 1,41 ± 0,24 3,41 ± 0,48 1,52 ± 0,29 
Valeur mensuré (mg L-1) 
(n = 10) 
n.a. 1,42 ± 0,04 3,79 ± 0,26 1,65 ± 0,09 
 
 
Tableau A.II.2. Valeurs certifiées et mesurées des cations (Ca2+, Mg2+, K+, Na+) et anions 
(Cl-, SO42- F-, NO32-) dans le MRC ION-915.  
 
A.II.2. DOSAGE DES ÉLÉMÉNTS RÉDOX, DU SOUFRE ET DU CARBONE 
PARTICULAIRE 
 




Les particules contenues dans les échantillons d’eau ont été recueillies sur des 
membranes filtrantes en acétate de cellulose, de porosité 0,45 µm. Dans un premier temps, 
pour les analyses des éléments rédox (T-PAl, T-PFe et T-PMn), un décollage du matériel en 
suspension (TSS) de leur membrane a été effectué sans attaque chimique des membranes. Les 
membranes, sèches et préalablement pesées ont été placées dans un godet en téflon avec un 
peu d’eau Milli-Q puis passées aux ultrasons pendant 15 min/filtre. Sur certains échantillons, 
les particules les plus tenaces ont été décollées à l’aide d’une spatule en téflon. Ensuite, l’eau 
en excès a été évaporée à 70° C, bouchon entrouvert. 
Après évaporation totale de l’eau, la procédure suivante, préconisée par le service 
« Salle Blanche » du LMTG, a été suivie : 
i) Ajouter 250 µl de H2O2 avec précaution pour éviter la projection ou/et la perte 
des matériels en suspension par effervescence.  
ii) Évaporer un peu le H2O2 à 50°C pendant 30 min, rajouter à nouveau de H2O2 
jusqu’à ce que l’on n’observe plus de réaction (signe que toute la matière 
organique a été attaquée). 
iii) Ajouter 500 µl de HF concentré et passer 15 minutes aux ultra-sons. 
iv) Ajouter 1 ml HNO3 (12M), laisser sur la plaque chauffée à 90°C pendant 2 
heures avec le bouchon fermé. 
v) Laisser refroidir les godets téflon, ajouter pour finir 1 ml HNO3 (12M). 
vi) Évaporer à sec totalement bouchon entrouvert. 
vii) Diluer les résidus dans une solution acidifiée (HNO3 (12M).à 2%. v/v). 
 
Détermination des éléments rédox et du carbone organique 
 
Les teneurs totales de Fe et Mn particulaire ont été déterminées par spectrométrie de 
masse à source de plasma (ICP-MS quadripolaire Elan 6000 Perkin-Elmer ®), alors que les 
concentrations en Al ont été déterminées par spectrométrie d’émission optique (ICP-OES). La 
reproductibilité a toujours été inférieure à 5 %.  
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Les analyses de l’azote et du carbone particulaires (PON et POC) ont été réalisées par 
un analyseur C/H/N FISION NA-2000 (à l’UFF, Niteroi, RJ, Brésil). Ces derniers résultas 
font partie du travail de thèse de Marcela Perez dans le cadre du programme HYBAM, sur 
l’étude du cycle du carbone dans la « varzea do Curuai ». 
 
Contrôle des analyses 
 
Les limites de détection (LD) des appareils pour les analyses du T-PFe, T-PMn et T-PAl 
ont été calculées en multipliant par 3 l’écart-type des réplicats des blancs de terrain (tableau 
A.II.3).  
 T-PAl (µg L-1) T-PFe (µg L-1) T-PMn (µg L-1) 
Blancs membranes 32,31 ± 6,34 (n = 10) 28,33 ± 0,25 (n = 10) 0,72 ± 0,17 (n = 10) 
LD (3 x sd des blancs) 19,02 0,75 0,51 
Tableau A.II.3. Limites de détection obtenues pour les analyses de T-PFe et T-PMn 
(mesurées à l’ICP/MS, Elan 6000) et le T-PAl (mesuré par ICP-OES). 
 
La qualité des ces dosages et la précision de la méthode ont été contrôlées à partir d’un 
matériel de référence développé par le NIST, le « San Joaquin Soil (SJS) » et minéralisé au 
cours de chaque série d’analyses. Les valeurs obtenues sont comparables aux valeurs 
certifiées (Tableau A.II.4). 
SJS T-PAl (%) T-PFe (%) T-PMn (µg g-1) 
Valeur certifiée 7,50 ± 0,06 3,50 ± 0,11 538 ± 17 
Valeur mesurée 6,18 ± 0,58 ( n = 10) 3,18 ± 0,17 ( n = 10) 523 ± 33 ( n = 10) 
Tableau A.II.4. Valeurs certifiées et mesurées des éléments rédox particulaire (T-PAl, T-
PMn, T-PFe) dans le matériel de référence certifié « San Joaquin Soil (NIST) ». 
 
A.II.2.2. Analyses chimiques des sédiments 
 
Détermination de la granulométrie et de la minéralogie des argiles 
 
Les sédiments de la « várzea do Curuai ».ont été classés en 3 groupes selon la taille de 
leurs grains : i) la fraction grossière (ou « sables ») pour les particules de diamètre supérieur à 
63 µm, ii) la fraction moyenne (ou « limons ») pour les particules comprises entre 63 et 4 µm, 
et iii) la fraction fine (ou « argiles ») pour les particules inférieures à 4 µm. Ces mesures ont 
été réalisées sur un granulomètre laser (Malverne Mastersizer X) où la désagrégation des 
particules a été effectuée par passage aux ultrasons pendant 30 min.  
 
Les analyses par rayons-X ont été  réalisées au Laboratoire de Rayons-X du « Instituto 
de Geociências » de l’Université de Brasilia (Brésil) sur un Rigaku D-MAXB avec radiation 
en CuKα sur un pas de 2° 2θ /min. de temps d’accumulation, modifié de Alves, 1987. Le pas 
d’intervalle 2θ variait de 2° à 65° par échantillon total, de 2° a 35° par échantillon normalisé, 
glycolysé et chauffé. 
 
Minéralisation chimique des sédiments 
 
Préalablement aux analyses des concentrations en Al, Fe et Mn total, les sédiments ont 
été mis en solution par fusion au métaborate de lithium (LiBO2) (d’après Bock R., 1979) : 
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dans un creuset en platine, environ 100 mg de sédiment sec ont été mélangés à 600 mg de 
LiBO2, homogénéisés manuellement avec une spatule puis fondus à 1000°C pendant 15 min. 
Après refroidissement, on a obtenu une bille en verre visiblement homogène que l’on a placé 
dans un pilulier propre avec du HNO3 10 % (v/v) puis aux ultrasons jusqu’à dissolution 
complète de cette bille. Après ajout de 250 µl de H2O2, on amène le volume de la solution à 
150 ml avec HNO3 10 % (v/v). Les solutions sont stockées en chambre froide jusqu’au jour 
de leurs analyses.  
 
Les oxyhydroxydes de Fe et Al ont été mis en solution d’après une méthode développée 
par le laboratoire de l’UQAM (Canada) par « extraction cdb (citrate-dithionite-bicarbonate) » 




Dans les sédiments, les concentrations en Al et Fe total ont été déterminées par 
spectrométrie d’émission atomique (ICP-AES) tandis que les oxyhydroxydes de Fe et Al ont 
été mesurés par spectrométrie d’absorption atomique (AAS). Les concentrations en T-PMn 
ont été déterminées par ICP-MS. 
 
La matière organique totale mesurée dans les échantillons des sédiments de surface 
prélevés entre 2002 et 2004 par Portugal (2004), ont été déterminées par la méthode de 
« Waldley-Black » (EMBRAPA 1997). Cette méthode est basée sur l'oxydation par voie 
humide de la matière organique avec K2Cr2O7 en environnement acide, et l'excès de ce réactif 
est titré par FeSO4 (NH4) 2SO4.6H2O. Cette analyse a été réalisée au LAGeq (UnB, Brésil). 
Dans les sédiments prélevés en 2005, le soufre et le carbone total ont été déterminés par 
un analyseur carbone/soufre (LECO, CS- 125) d’aprés Cauwet et al. (1990) au laboratoire 
EPOC à Bordeaux, France.  
 
Contrôle des analyses 
 
La qualité des dosages de Al, Fe et Mn total a été contrôlée à partir des analyses de deux 
matériels de référence certifiés : le « San Joaquin Soil (NIST, SRM 2709) » et l’IAEA-405, 
un sédiment estuarien, minéralisés à chaque série d’analyses. Les valeurs obtenues sont 
comparables aux valeurs certifiées (Tableau A.II.5).  
La précision des analyses du carbone organique total et du soufre total dans les 
sédiments, a été vérifiée par la mesure d’un autre MCR (LECO - 501-679; Tableau A.II.5), de 
reproductibilité 5%.  
 MCR Valeur mesurée Valeur certifiée 
SJS 7,22 ± 0,12 (n=9) 7,50 ± 0,06 Al (%) aIAEA-405 8,49 ± 0.41(n=9) 7,79 ± 0.52 
SJS 3,48 ± 0,40 (n=9) 3,50 ± 0,11 Fe (%) IAEA-405 3,80 ± 0,41(n=9) 3,70 ± 0,07 
SJS 522 ± 24 (n=9) 538 ± 17 Mn (mg kg-1) IAEA-405 498 ± 1 (n=9) 495 ± 22 
TOC (%) b501-679 0,852 ± 0,004 (n=5) 0,85 – 1,00 
TS (%) 501-679 0,0195 ± 0,0015 
(n=5) 
0,005 – 0,025 
Tableau A.II.5. Valeurs certifiées et mesurées des éléments rédox en phase particulaire (T-PAl, T-PMn, T-PFe) 
dans les matériel de référence certifiés (MCR) pour le contrôle des analyses des échantillons de sédiments de la 
« várzea do Curuai ». SJS : San Joaquim Soil (NIST SRM 2709), (a) MCR de sédiment estuarien commercialisé 
par la «  International Atomic Energy Agency », Autriche, (b) CRM of TOC and TS for LECO corporation.
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A.III.1. DOSAGE DU MERCURE TOTAL DISSOUS 
 
A.III.1.1. Principe de l’appareil 
 
L’analyseur utilisé permet de mesurer les concentrations en mercure total dissous (T-
FHg) c’est-à-dire l’ensemble des espèces chimiques oxydables par le BrCl, ce qui inclut les 
espèces inorganiques et organiques.  
Toutes ces espèces chimiques sont réduites, après ajout de SnCl2, en mercure 
élémentaire volatil (Hg0), pré-concentrées par amalgamation sur un piège de sable doré avant 
leur analyse par spectrométrie de fluorescence atomique avec génération de vapeur froide, 
CV-AFS (Fig. A.III.1) (Cossa et al., 2002). 
 
Figure A.III.1. : Analyseur de mercure total par spectrométrie de fluorescence atomique avec 
génération de vapeur froide, CV-AFS (©Mercur Analytikjena) au Centre de l’Ifremer à 
Nantes. 
 
A.III.1.2. Procédure analytique 
 
Les concentrations de T-FHg dans les échantillons d’eau ont été mesurées à partir de 30 
ml d’eau filtrée transvasés dans des flacons téflon (PFA) de 30 ml dans lequel on ajoute 0,1 
mL de BrCl (0,2M) que l’on laisse réagir pendant une heure. Ce réactif confère à l’échantillon 
une coloration jaune, indiquant l’oxydation de la matière organique, et transforme toutes les 
formes mercurielles présentes dans l’échantillon d’eau en mercure inorganique (Hg2+). 
Ensuite, on ajoute 0,5 mL de solution d’hydroxylamine d’ammonium (NH2OH.HCl 30% p/v) 
nécessaire à la disparition de la coloration jaune traduisant la neutralisation de l’excès de 
BrCl. Après, 25 à 30 mL de l’échantillon ainsi traité est versé dans un flacon de dégazage 
auquel on ajoute 0,5 mL de solution SnCl2 (20% p/v en HCl) permettant de réduire Hg2+ en 
Hg0. La solution est ensuite barbotée à l’argon, à un débit de 250 mL min-1 pendant 6 à 12 
minutes, permettant la pré-concentration de Hg0 sur le piège de sable doré. Ce piège est 
ensuite chauffé à 550°C pendant 1 min sous flux d’argon (150 mL min-1). La quantité de 
vapeur de mercure (Hg0) enregistrée par l’analyseur (CV-AFS Mercur Analytikjena Fig 
A.III.2) correspond à la concentration de T-FHg dans les échantillons (Cossa et al., 2002). 
Toutes les analyses du mercure total dans les échantillons d’eau et de sédiments 
prélevées entre 2004 et 2006, au cours de ce travail de recherche, ont été réalisées au Centre 
d’IFREMER (Nantes) en étroite collaboration avec Daniel Cossa. 
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Figure A.III.2. : Schéma du montage analytique du dosage du mercure total dissous dans 




La quantification du mercure total dans les échantillons est réalisée à partir de courbes 
d’étalonnages effectuées avant les analyses. Pour les analyses de T-FHg dans les échantillons 
d’eau, on a utilisé une courbe d’étalonnage dont la gamme de concentrations en mercure 
variait de 0 à 80 pg de Hg (Fig. A.III.3). Les solutions étalons ont été préparées à partir d’une 
solution aqueuse de 1 g L-1 de Hg obtenue à partir de la dilution d’une solution certifiée à 10 g 
L-1 (NIST-3133). La solution diluante contient 10 mL de HNO3 concentré (Suprapur Merck), 
2 mL de K2Cr2O7 10% (p/v) et 1L d’eau Milli-Q. Ces réactifs ont la particularité de stabiliser 
le mercure en solution (Cossa et al., 2002). Les courbes d’étalonnage ont été faites chaque 
jour d’analyse de T-FHg, avec un coefficient moyen de corrélation (R2) très satisfaisant, de 
0,9989 (n = 10). 
 
 
Figure A.III.3. : Courbe d’étalonnage en mercure pour la quantification de T-FHg par CV-
AFS (©Mercur Analytikjena) dans les échantillons d’eau de la « varzea do Curuai ». 
 
 

























Blancs et limite de détection 
 
Pour contrôler la qualité des prélèvements d’eau et des filtrations, des blancs de terrain 
ont été réalisés avec l'eau Milli-Q transportés sur le terrain depuis le LMTG et filtrés dans le 
bateau selon la même procédure que celle utilisée pour les échantillons d'eau des lacs et 
rivières. Cette procédure nous a permis de quantifier une contamination éventuelle des 
échantillons au cours de leur prélèvement, stockage, traitement et analyse. 
La limite de détection (LD) pour les analyses de T-FHg, a été définie comme 3 fois 
l’écart-type des réplicats obtenus sur les blancs de terrain. La moyenne des ces blancs et la LD 
de T-FHg est respectivement de 2,25 ± 0,35 pmol L-1 Hg et 1,05 pmol L-1 (n = 8).  
Par ailleurs, des blancs de réactifs ont été réalisés au cours des analyses du mercure total 
dissous. Ces blancs ont été obtenus à l’issue d’un cycle analytique effectué immédiatement 
après passage d’un échantillon. Ainsi l’échantillon dégazé recevait 0,1 mL de BrCl et 0,5 mL 
des solutions SnCl2 et NH2OH.HCl. Ces blancs de réactifs variaient de 5 à 8 pg de Hg. 
 
Calcul des concentrations 
 
Un programme de calcul installé sur l’ordinateur connecté à la ligne analytique calcule 
directement les quantités de mercure présentes dans les échantillons à partir des absorbances 
et des courbes d’étalonnage. Les absorbances des blancs (de réactifs et de la cuvette en nickel 
vide) sont supprimées automatiquement.  
 
Justesse et précision 
 
La justesse et la précision des méthodes analytiques ont été établies à partir de l’analyse 
de matériaux de référence certifiés (MRC). La précision est définie par le rapport de l’écart-
type sur les concentrations moyennes de Hg mesurées sur les MRC.  
La justesse et la précision des analyses de T-FHg dans les échantillons d’eau ont été 
estimées à partir de 2 mL de ORMS-3 (une eau de rivière enrichie en mercure inorganique), 
un MRC du Conseil national de recherches du Canada (tableau A.III.1.). La précision du T-
FHg obtenue est de 5 %. 
 
 ORMS-3 (ng L-1) 
Valeur certifiée 12,6 ± 1,1 
Valeur mesurée 11,88 ± 0,28 (n = 9)



















A.III.2. DOSAGE DU MONOMETHYLMERCURE DISSOUS 
 
Toutes les analyses de monométhylmercure (MMHg) dans les eaux et sédiments 
mesurées au cours de ce travail de recherche ont été réalisées au LCABIE d’après les 
méthodes de Monperrus et al. (2005, 2008) et Rodriguez et al. (2002). Cette équipe a 
développé une nouvelle méthode pour l’analyse des espèces organiques et inorganiques du 
mercure et de butylétains dans différentes matrices environnementales (eau, sédiment et tissus 
biologiques) : la technique de dilution isotopique (détaillée ci-après). Les différentes espèces 
de mercure et sont dosées par couplage de la Chromatographie Gazeuse (GC) et la 
Spectrométrie de Masse à source de Plasma (ICP/MS). 
 
L’analyse de la spéciation du mercure comprend plusieurs étapes  : la préparation des 
échantillons, la phase de séparation des espèces puis la détection.  
Le dosage du MMHg dans les eaux de la « várzea do Curuai » a été réalisé en 4 étapes : 
l’extraction du MMHg des eaux, sa dérivatisation, l’injection de la phase organique au 
système de chromatographie capillaire en phase gazeuse (Thermo ©Focus GC) où les formes 
organiques de Hg vont être séparées, puis détection de ces espèces par spectrométrie de masse 
à source de plasma (ICP / MS X7 Fig A.III.4a). 
 













Figure A.III.4. : (a) Couplage de la chromatographie gazeuse (GC) et la spectrométrie de masse à 
source de plasma (ICP/MS) et (b) schéma de l’interface GC-ICP/MS (c) chromatogramme de deux 
spikes de Hg, le 201MMHg et 199IHg (Amouroux 2007). 
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GC parameters  
Column MXT Silcosteel 30m. id 0.53mm. 
df 1µm 
Injection port Splitless 
Injection port temperature 250°C 
Injection volume 3 µl 
Carrier gas flow He 25 ml/min. 
Make up gas flow Ar 300 ml/min. 
Oven program  
Initial temperature 60°C 
Initial time 0 min 
Ramp rate 60°C/min. 
         Final temperature 250°C 
Transfer line  
Temperature 280°C 
Length 0.5 m 
Inner Silcosteel. i.d. 0.28mm. o.d. 
0.53mm 
Outer Silcosteel. i.d. 1.0 mm. o.d. 
1/16’’ 
ICP-MS parameters  













Hg : 202. 201.199            30 ms 
Sn : 117. 120                   30 ms 
Tl : 203. 205                       5 ms 




A.III.2.1. Couplage des appareils GC et ICP/MS 
 
L'interface GC - ICP/MS se fait par une connexion situées entre les bases de la colonne 
GC et du plasma de l’ICP/MS en utilisant une ligne de transfert courte, de type « silcosteel 
capillary » (Fig. A.III.4b). La condition principale pour utiliser cette interface est de maintenir 
les éléments et/ou molécules sous forme gazeuse pendant tout le transport entre le GC et 
l’ICP/MS de façon à éviter tout risque de condensation. Les paramètres instrumentaux doivent 
donc être rigoureusement suivis (tableau A.III.2.). Après injection de l’échantillon (3µL du 
CH3Hg-Pr4) dans la colonne du GC, il est conduit par deux flux de gaz, le He (« carrier gas 
flow ») et l’Ar (« make up gas flow »), jusqu’à la torche de l’ICP/MS. À ce même niveau, une 
solution de Tl à 10 μg L-1 est injectée pour la correction du biais de masse et le gaz auxiliaire 
(Ar) (Fig. A.III.4b) conduit l’échantillon jusqu’à leur détection au ICP/MS. Les résultats sont 




























Tableau A.III.2. : Paramètres du GC et de l’ICP/MS utilisés pour l’analyse du MMHg dans 
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L’un des avantages du couplage GC-ICP/MS est de pouvoir mesurer sur un même 
échantillon différentes formes chimiques de certains éléments ainsi que plusieurs isotopes à 
très faibles concentrations. En effet, la GC permet de séparer les molécules en fonction de leur 
temps de rétention dans la colonne. Dans le signal transitoire obtenu sous forme de 
chromatogramme, les différentes formes moléculaires sont affichées sous forme de pic 
(chromatographie « en pointe »). Également, la GC permet de transférer 100 % de 
l'échantillon au nébuliseur de l'ICP/MS en évitant de nombreuses interférences isobariques ou 
polyatomiques.. 
 
A.III.2.2. Procédures analytiques 
 
Avant la séparation et la détermination du monométhylmercure dissous (F-MMHg) dans 
l’eau par couplage GC-ICP/MS, il faut d’abord l’extraire. Le processus d’extraction comprend 
3 étapes avant la dérivatisation :  
 
1) mettre 100 mL d’eau filtrée acidifiée à l’HCl (1% v/v) dans un flacon à sertir,  
2) ajouter 5 mL d’une solution tampon d'acide acétique et d'acétate de sodium (0,1 M) 
3) vérifier le pH de la solution qui doit être de 3,9 (en cas d’ajustement nécessaire du 
pH, ajouter soit NH3 soit HCl concentrés).  
 
Dérivatisation : correspond à l’ajout de groupes organiques pour rendre le MMHg volatil à 
une certaine température et pour que leurs formes gazeuses puissent être ensuite séparées par 
chromatographie. Celle-ici correspond à ajouter 500 μL d'iso-octane, 1 ml de 
tetrapropylborate de sodium (NaBPr4) à 0,5% (p/v), ensuite fermer le flacon et agiter 
manuellement pendant 5 minutes, récupérer 3 µL de la phase organique et les injecter au GC-
ICP/MS. 
 
Blancs et limite de détection 
 
En ce qui concerne l’analyse de F-MMHg dans nos échantillons d’eau de lacs inondés, 
la moyenne des blancs de filtration de terrain et la limite de détection (3,3 fois l’écart-type des 
blancs) étaient, respectivement de 0,11 ± 0,03 pmol L-1 et de 0,10 pmol L-1 (n = 33), avec une 
reproductibilité comprise entre 4 et 7% (n = 7). 
 
Justesse et précision de la méthode de dilution isotopique 
 
La technique de dilution isotopique est basée sur l'ajout dans les échantillons, d’une 
quantité connue de l'espèce marquée isotopiquement, dans notre cas le 201MMHg et le 199Hg. 
Ces espèces chimiques marquées isotopiquement ont une composition anormale par rapport à 
la composition naturelle de l’élément. Elle est enrichie artificiellement (standard enrichi) avec 
2 isotopes de façon à avoir une empreinte isotopique différente de la distribution naturelle 
(Fig. A.III.5). 
 
Un des grands problèmes des analyses de spéciation réside dans le manque de fiabilité 
des résultats en terme de précision des protocoles analytiques. Une méthode analytique est 
généralement contrôlée par des analyses de matériels certifiés de référence (MCR) possédant 
des caractéristiques similaires aux échantillons à analyser (matrices similaires). En revanche, 
dans les eaux naturelles, aucune MCR pour le MMHg n’est disponible à l’heure actuelle. 
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Comme alternative pour résoudre ce problème, l’utilisation de la quantification par 
dilution isotopique (DI) a été utilisée pour valider et contrôler les méthodes analytiques (Ruiz 
et al. 2003 ; Hintelmann et al., 2003 ; Amyot et al. , 2004 ; Hintelmann and Haris 2004; 
Poulain et al., 2004 ; Monperrus et al., 2005; 2008). La dilution isotopique a été appliquée aux 
analyses de spéciation des métaux dans le but de contrôler les transformations des différentes 
espèces analysées ainsi que les erreurs non quantitatives dues à la préparation des échantillons 
ou à des pertes pendant le traitement de l’échantillon (Ruiz et al. 2003). La technique de DI a 




Figure A.III.5.: Principe de la dilution isotopique avec ajout d’un standard enrichi en isotope 
199Hg (cas du mercure) (Monperrus et al., 2005)  
 
Les avantages de la dilution isotopique 
 
Un des avantages de la DI est que le traceur isotopique est en fait un étalon interne idéal 
car les isotopes ajoutés (ou « spikes ») ont le même comportement physico-chimique que 
ceux présents dans les échantillons.  
La DI est une procédure analytique de grande précision car elle permet de corriger les 
effets de matrice, ainsi que toutes les erreurs dues aux pertes, aux dilutions et aux erreurs non 
quantitatives provenant des procédures analytiques (extraction, dérivatisation, etc…).  
Par ailleurs, la DI permet de suivre les transformations ou les dégradations des espèces 
analysées et ainsi de les prendre en compte dans la détermination de leurs concentrations 





Calcul du facteur R 
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Les étapes critiques de la dilution isotopique 
 
Certaines étapes de cette procédure analytique peuvent être critiques et nécessitent une 
attention particulière. Ce sont : la synthèse des isotopes et leurs caractérisations, la mise en 
place de l’équilibre isotopique après ajout d’un standard enrichi dans l’échantillon, les faibles 
concentrations isotopiques dans les blancs et l’optimisation des paramètres instrumentaux.  
 
i) la synthèse des standards isotopiques monométhylmercure (CH3
201
Hg) et 199HgCl2 
et leurs caractérisations.  
Le standard isotopique enrichi doit être exactement sous la même forme chimique que 
l’espèce à doser. À l’heure actuelle, aucune espèce organométallique enrichie isotopiquement 
n’est disponible commercialement. Donc Rodriguez et al. (2002) ont mis au point une 
méthode de synthèse du MMHg enrichi à partir de 201HgO avec un rendement d’environ 90%, 
selon la réaction suivante : 
 
                    CH3CoB12 + 201Hg2+                CH3201Hg+ + H2OCoB12+  « (CH3)2Hg» 
 
Pour le bon déroulement de cette réaction, le rapport molaire du Hg2+/Me-Co doit être 
de 2:1, à pH 5 corrigé par une solution tampon d'acide acétique/d'acétate de sodium (0,1 M), à 
une température de 37°C pendant 1 heure. Le 199HgCl2 a été préparé en dissolvant 199HgO 
(Oak Ridge National Laboratory, USA) avec du HCl (Monperrus et al., 2005). 
Pour faire des analyses justes et précises, il est important de connaître précisément la 
concentration du standard enrichi en isotope. Pour cela, il faut doser le standard par la 
méthode de la dilution isotopique inverse (« reversed isotope dilution »). Le principe est le 
même que la dilution isotopique mais dans ce cas, le standard isotopiquement enrichi est 
considéré comme un échantillon auquel on ajoute une quantité connue de standard naturel 
(Ruiz et al., 2000 ; Rodriguez et al., 2001). 
 
ii) mise en place de l’équilibre isotopique après ajout d’un standard enrichi dans 
l’échantillon.  
Il est important que le standard soit introduit sous la même forme chimique que l’espèce 
à doser. Donc le rapport isotopique résultant entre les deux isotopes considérés doit être le 
proche possible de 1 pour une meilleure précision sur la mesure du rapport isotopique 
(Rodriguez et al., 2002). Ainsi pour que l’ajout se comporte similairement à l’espèce à 
analyser, l’équilibre entre l’échantillon et le standard doit être optimisé.  
Pour un échantillon liquide, une simple agitation après addition de l’isotope est 
généralement suffisante pour obtenir un mélange homogène et un bonne équilibre. Pour les 
matrices solides et complexes, les suspensions de l’échantillon sont dissoutes dans un solvant, 
le traceur isotopique est mélangé, agité, séché puis subissent les mêmes procédures 
d’extraction.  
 
iii) de faible concentration isotopique dans les blancs. 
Une limitation importante de la dilution isotopique est qu'il est impossible de corriger 
les contaminations au cours des différentes étapes. Il est donc crucial de travailler dans des 
conditions ultra-propres, pour le nettoyage des verreries et l'utilisation de réactifs et des 
produits chimiques. Le respect des protocoles ultra-propres est primordial pour toutes les 
analyses de Hg. Des blancs doivent donc être analysés pour contrôler la contamination au 
cours des différentes étapes du protocole. Si le blanc est très faible, une simple soustraction de 
celui-ci à la concentration mesurée dans les échantillons est suffisante. En revanche, si le 
H2O 
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blanc est significatif et reproductible, elle doit être quantifiée par dilution isotopique pour 
améliorer la précision de la méthode. 
 
iv) optimisation des paramètres instrumentaux 
Les principaux paramètres à vérifier et optimiser pour des mesures précises des rapport 
isotopiques sont : les paramètres d’acquisition (« dwell time »), le temps mort du détecteur et 
le biais de masse (Rodriguez et al., 2002).  
En ce qui concerne les paramètres de l’ICP/MS, le rapport du nombre de points par pic 
doit être de 25 pour une largeur de pic de 5 (ce qui représente 5 point/s et 1 point par 200 ms). 
Pour la détermination de 5 isotopes du mercure (198, 199, 200, 201, 202), il faut un point par 
200 ms avec un « dwell time » de 40 ms par isotope. 
Le temps mort du détecteur correspond au temps avant et après chaque « pulse » 
d’acquisition au cours duquel le détecteur n’enregistre rien. Pour que les isotopes analysés 
n’arrivent pas au détecteur pendant ce temps, il faut optimiser les calculs et les étapes 
suivantes : d’abord les standards doivent être précédés d’un temps mort ; les intensités des 
pics doivent être calculées pour un temps mort égal à zéro et pour différents temps morts il 
faut calculé les rapports isobariques ; et enfin déterminer le temps mort par rapport isotopique 
jusqu'à ce qu’il soit constant avec la concentration (Held et Taylor 1999). 
 
Autre point : la correction du biais de masse.  
Le biais de masse représente la différence obtenue entre un rapport isotopique mesuré 
dans un échantillon et ce rapport isotopique théorique. Cette différence est principalement due 
au procédé d’ionisation ou à une différence de détection par le spectromètre de masse.  
La détermination du biais de masse se fait par deux méthodes : i) la méthode du 
« standard bracketting » qui consiste à analyser un échantillon de composition isotopique 
connue ou certifié entre chaque mesure de l’échantillon à analyser (Ruiz et al., 2000) ; ii) et la 
méthode simultanée avec injection d’un étalon interne de composition isotopique certifiée 
pendant les analyses (Rodriguez et al., 2002 ; Monperrus et al., 2003). Pour le Hg, l’étalon 
interne utilisé est le thallium (solution Tl à 10 μg L-1 pour la mesure simultanée des isotopes 
203Tl / 205Tl). 
 
Les applications environnementales 
 
De nombreux auteurs utilisent la technique de DI pour la détermination de MMHg dans 
les échantillons biologiques et les sédiments pour compenser les pertes d'espèces, les effets de 
matrice et les instabilités du détecteur (Ruiz et al. 2003; Hintelmann et Haris 2004). Des 
isotopes stables sont souvent utilisés pour tracer la spéciation dans des compartiments naturels 
comme par exemple la détermination du taux de mercure dans l’atmosphère et dans les 
poissons des lacs canadiens (Hintelmann et al., 2003, Amyot et al., 2004 ; Poulain et al., 
2004) ou la détermination des taux de méthylation et de déméthylation dans des sédiments 
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A.IV.1. DOSAGE DU MERCURE TOTAL PARTICULAIRE 
 
A.IV.1.1 Principe de l’appareil 
 
Le mercure total particulaire (T-PHg) sur les suspensions (TSS) et dans les sédiments de 
fond a été mesuré par spectrométrie d'absorption atomique (AAS AMA-254®, Altec) au 
centre d’Ifremer de Nantes, en collaboration avec Daniel Cossa et Bernard Averty.  
Cette technique est basée sur la combustion des échantillons solides induisant la 
volatilisation du mercure. Le mercure élémentaire (Hg0) est entraîné sous forme vapeur par un 
courant d’oxygène et amalgamé sur un piège de sable doré. Après chauffage de ce piège pour 
dissocier l’amalgame or-mercure formé, la vapeur de mercure est envoyée dans une cellule du 
AAS où elle est quantifiée (Fig. A.IV.1). Cette technique a l’avantage d’être rapide, sensible 
et reproductible, les blancs obtenus étant extrêmement bas puisqu’aucun réactif chimique 
n’est utilisé pour minéraliser les échantillons. 
 
Figure A.IV.1. Analyseur de vapeur froide de mercure AMA-254® (Altec) (photo. extraite de 
Cossa et al., 2002). 
 
A.IV.1.2. Procédures analytiques 
 
Les concentrations de T-PHg sur les particules en suspension (TSS) et dans les 
sédiments ont été mesurées à partir de 15 à 30 mg d’échantillon séché à température 
ambiante. Ils ont été pesés avec une précision de ± 0,05 mg dans des petites cuves en nickel 
délivrées par le constructeur. Ces cuves ont été préalablement chauffées à vide à 600°C pour 
éliminer toute trace de mercure. Déposées sur leur portoir (Fig. A.IV.2), ces cuves (21) sont 
introduites automatiquement dans le four de l’appareil (4) lors de la mise en marche de la 
séquence analytique. Les étapes suivantes sont préalablement programmées :  
Dans le four (4), l’échantillon est calciné progressivement à 550°C. Les produits de 
décomposition, incluant le mercure, sont conduits vers un tube « catalytique » par un flux 
d’oxygène (2) où les oxydes de soufre et d’azote y sont piégés. Le mercure sous forme 
élémentaire (Hg0) s’en échappe pour atteindre le piège doré (5) sur lequel il s’amalgame. Les 
autres gaz entraînés par le flux d’oxygène sont expulsés de l’appareil après passage sur une 
cartouche de charbon actif (17). Le piège et la cellule de mesure sont maintenus à 120°C pour 
éviter une éventuelle condensation du mercure ou de la vapeur d’eau (6 et 13). Le mercure 
amalgamé est ensuite volatilisé par chauffage brusque du piège doré (5 et 6) jusqu’à 550°C ; 
les vapeurs de Hg (Hg°) sont entraînées par le flux d’oxygène vers les cellules d’absorption 
atomique (14-16) à une longueur d’onde de 254 nm (10) pour y être quantifiées (Cossa et al., 
2002).  
Tout les matériels métalliques utilisés durant les analyses (cuvettes en nickel, pinces, 
etc…) ont été calcinés à 550°C immédiatement avant leur utilisation pour minimiser les 
risques de contamination. 
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La quantification du mercure total dans les échantillons est réalisée à partir de courbes 
d’étalonnages effectuées régulièrement. La stabilité du détecteur AMA-254® est telle que 
l’étalonnage est valide plusieurs semaines. Toutefois, chaque jour d’analyses, nous avons 
vérifié la pente de la courbe d’étalonnage avec trois points de la gamme et après chaque série 
de dix mesures, nous avons analysé le T-PHg dans des matériaux de référence certifié pour le 
Hg (MRC) tels que l'AIEA-405 (MRC de l'Agence Internationale à l'Energie Atomique) et le 
SJS (MRC San Joaquim Soil, de NIST®). 
Pour nos échantillons, nous avons utilisé une courbe d’étalonnage avec une gamme de 
concentrations en mercure variant de 0 à 30 ng de Hg (Fig. A.IV.3.). Nous avons utilisé une 
solution aqueuse de 1 g L-1 de Hg obtenue à partir de la dilution d’une solution certifiée à 10 g 
L-1 (NIST-3133). La solution utilisée pour la dilution est constituée de 10 mL de HNO3 
concentré (Suprapur Merck) et de 4 mL de K2Cr2O7 10% (p/v) pour 1L d’eau Milli-Q (Cossa 
et al., 2002). 
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Figure A.IV.3. Courbe d’étalonnage utilisée pour la quantifications du T-PHg par AAS (sur 
AMA-254®, Altec) dans les particules en suspension et dans les sédiments de la « várzea do 
Curuai ». 
 
Blancs et limite de détection 
 
Des blancs des cuvettes en nickel vides ont été réalisés au cours des analyses du mercure 
total particulaire. Ces blancs ont été obtenus à l’issue d’un cycle analytique effectué 
immédiatement après passage d’une série d’échantillons et ils ont été extraits 
automatiquement des concentrations de T-PHg dans nos échantillons solides. 
Mais pour contrôler la qualité des prélèvements d’eau et des filtrations, des blancs de 
terrain ont été réalisés avec de l'eau Milli-Q transportée en Amazonie depuis le LMTG et 
filtrée sur le bateau selon la même procédure que celle utilisée pour les échantillons d'eau. 
Cette procédure nous a permis de quantifier une contamination éventuelle des échantillons au 
cours de leur prélèvement, stockage, traitement et analyse. 
La limite de détection (LD) pour les analyses de T-PHg est définie comme 3 fois l’écart-
type des réplicats obtenus sur les blancs de terrain. La moyenne des blancs et la LD du T-PHg 
sont respectivement de 0,83 ± 0,21 pmol L-1 Hg et de 0,64 pmol L-1 (n = 12). 
 
Calcul des concentrations 
 
Un programme installé sur l’ordinateur connecté à la ligne analytique calcule 
directement les quantités de mercure présentes dans les échantillons à partir des absorbances 
mesurées et des courbes d’étalonnage. Les absorbances des blancs (de réactifs et de la cuvette 
en nickel vide) sont supprimées automatiquement. 
 
Justesse et précision 
 
La justesse et la précision des méthodes analytiques sont établies à partir de l’analyse de 
matériaux de référence certifiés (MRC). La précision est définie par le rapport de l’écart-type 
sur les concentrations moyennes de Hg mesurées au cours de toutes les analyses de MRC ; 
pour nos échantillons, nous avons utilisé 30 mg du MRC AIEA-405 et15 mg de SJS et répété 
ces analyses sur 37 réplicats.  
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La précision de T-PHg obtenu est de 7 %. Les valeurs certifiées et mesurées sont 
présentées dans le tableau A.IV.1.  
 
 AIEA-405 (ng g-1) SJS (ng g-1) 
Valeur certifiée 0,81 ± 0,04 1,40 ± 0,08 
Valeurs mesurées 0,80 ± 0,04 (n = 37) 1,48 ± 0,04 (n = 37)
Tableau A.IV.1. Valeurs certifiées et mesurées du mercure total dans différents matériaux de 
référence certifiés (AIEA-405 et SJS). 
 
A.IV.2. DOSAGE DU MONOMETHYLMERCURE PARTICULAIRE 
 
Toutes les analyses de monométhylmercure (MMHg) dans les eaux et sédiments 
mesurées au cours de ce travail de recherche ont été réalisées au LCABIE, à Pau, d’après les 
méthodes de Monperrus et al. (2005, 2008) et Rodriguez et al. (2002). Cette équipe a 
développé une nouvelle méthode pour l’analyse des espèces organiques et inorganiques du 
mercure et de butylétains dans différentes matrices environnementales (eau, sédiment et tissus 
biologiques) : la technique de dilution isotopique (détaillée en Annexe III). Les différentes 
espèces de mercure sont dosées par couplage de la Chromatographie Gazeuse (GC) et de la 
Spectrométrie de Masse à source de Plasma (ICP/MS). 
 
L’analyse de la spéciation du mercure comprend plusieurs étapes : la préparation des 
échantillons, la phase de séparation des espèces puis la détection.  
Le dosage du MMHg dans les TSS et les sédiments de la « várzea do Curuai » a été 
réalisé en 4 étapes : l’extraction du MMHg des particules, sa dérivatisation, l’injection de la 
phase organique au système de chromatographie capillaire en phase gazeuse (Thermo ©Focus 
GC) où les formes organiques de Hg vont être séparées, puis détection de ces espèces par 
spectrométrie de masse à source de plasma (ICP / MS X7 Fig A.III.4a). Parmi ces étapes de 
dosage de MMHg solide, les deux premières étapes (détaillées ci-après) sont différentes de 
celles utilisées dans le dosage de MMHg dans les échantillons d’eau. En revanche, tous les 
paramètres de couplage des appareils GC et ICP/MS sont les mêmes que ceux utilisé pour le 




Avant la séparation et la détermination du monométhylmercure particulaire (P-MMHg) 
dans les TSS et sédiments par couplage GC-ICP/MS, il faut d’abord procéder à son 
extraction. Ce processus comprend 4 étapes au four micro-ondes ouvert (Microdigest A301 
with 2450 MHz; maximum power 200 W, microwave digester Prolabo) développées dans 
Tseng et al. (1997):  
 
1. ajouter environ 20 à 250 mg d’échantillon sec et 7 mL de HNO3 (6M) dans des tubes 
en verre de 12 mL, 
2. placer au four micro-ondes à une pression de 60W et température de 80°C pendant 3 
minutes, 
3. après refroidissement, 0,25 à 0,5 mL d’extrait est récupéré sur lequel nous avons 
ajouté différents volumes des isotopes 201MMHg et 199IHg afin d’obtenir un rapport 
(R) proche d’un.Ces volumes ont été estimés d’après la concentration en mercure total 
obtenu dans chaque échantillon.  
4. Ensuite, cet extrait est tamponné par l’ajout de 5mL d'acide acétique/tampon d'acétate 
de sodium (0,1 M) avec un pH ajusté à 3,9 par addition de NH3 ou HCl concentrés . 
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Ensuite les échantillons ont passé pour un procedure de dérivatisation. Celle-ici 
correspond à l’ajout de groupes organiques pour rendre le MMHg volatil à une certaine 
température et pour que leurs formes gazeuses puissent être ensuite séparées par 
chromatographie. 
Procédure  de la dérivatization: ajouter 1000 μL d'iso-octane et 200 µL du tetraethylborate de 
sodium (NaBEt4) à 0,5 % (p/v), fermer le flacon et agiter manuellement pendant 5 minutes, 
récupérer de 2 à 3 µL de la phase organique et injecter au GC-ICP/MS. 
 
Blancs et limite de détection 
 
En ce qui concerne l’analyse de P-MMHg dans nos échantillons de TSS et sédiments, la 
moyenne des blancs de filtration de terrain et la limite de détection (3,3 fois l’écart-type des 
blancs) étaient, respectivement de 0,216 ± 0,062 pmol g-1 et de 0,187 pmol g-1 (n = 19). 
 
Justesse et précision 
 
La justesse et la précision des méthodes analytiques ont été établies à partir de l’analyse 
d’un matériel de référence certifié (MRC), l’IAEA-405, ainsi que par la méthode de dilution 
isotopique détaille par Rodriguez et al. (2003) et Monperrus et al. (2005 et 2008).  
La valeur de P-MMHg obtenue a été de 5,21 ± 0,26 ng g-1 (n = 3) pour une valeur 
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TITLE: Role of the floodplain-river exchanges in the transport, speciation and trapping of Hg 




One of the major environmental problem in the Amazon basin is the risk of mercury (Hg) 
contamination in aquatic environments and in riparian populations. The organic form of this 
element, the monomethylmercury (MMHg), shows a high toxicity and can reach elevated 
levels in fish due to the bioaccumulation and biomagnification processes in the food web. 
High rate of Hg methylation were measured particularly in floodplain lakes and in dam 
reservoirs. Even if in the Amazon basin floodplains occupy ~5% of the watershed area, they 
are still poorly studied.  
In the present work, we study the role of the water exchanges between the Amazon River and 
the floodplain lakes in the transfer, transport, partition and storage of mercury. Our study area 
is the «várzea do Curuai », located along the Amazon River, 900 km upstream from the 
mouth. Most of the studied floodplain lakes, in particular all the white water lakes, receives 
water and sediment from the mainstream, whereas the black water lakes are more influenced 
by runoff and groundwater inputs.  
This work shows that the cycle and the distribution of the Hg species in the «várzea do 
Curuai » are more controlled by the hydrological dynamics of the Amazon R. and the local 
watershed. In the floodplain lakes, the MMHg and total Hg are mainly transported in the 
particulate phase, especially during the rising water stage when the river is flooding the lakes.  
During the water and sediment transfer in floodplain lakes, different Hg speciation processes 
occur, such as: i) the coagulation or flocculation of inorganic mercury with organo-mineral 
complexes that limits the amount of mercury available for bacterial methylation; effectively, 
we don’t observe any MMHg enrichment between the Amazon River and the white water 
lakes, ii) a probably photo-reduction of Hg2+ in Hg° and its volatilisation in the atmosphere, 
inducing a depletion of dissolved Hg in the surface waters, iii) the re-suspension process of 
bottom sediments by the wind action and by bioturbation, enriching the water column in 
particulate Hg associated with oxy-hydroxides of Fe and Mn, iv) the Hg methylation and 
desorption of particulate MMHg but only in the black water lakes that are characterized by the 
reductive conditions.  
The very low concentrations of particulate mercury in bottom sediments and the low 
percentages of MMHg particulate that represents respectively only 0.18 to 0.44% of T-PHg, 
confirmed that the particulate mercury trapping and the formation of methylated species are 
limited in the Curuai floodplain lakes by many factors related to the dynamics of the flooded 
system.  
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RÉSUMÉ :  
Un des problèmes environnementaux majeurs en Amazonie concerne le risque de 
contamination par le mercure (Hg) des environnements aquatiques et des populations 
riveraines. Sous sa forme organique, le monométhylmercure (MMHg) présente une toxicité 
élevée et peut se retrouver en concentration très élevée dans les poissons piscivores après 
bioaccumulation et bioamplification dans la chaîne trophique. Des taux de méthylation élevés 
ont été mesurés plus particulièrement dans des lacs d’inondation ou de barrage. Encore très 
peu étudiées, les plaines d’inondation occupent ~5% de la surface du bassin amazonien.  
Ce travail de thèse consiste à étudier et quantifier le rôle des interactions entre le fleuve 
Amazone et les lacs d'inondation dans les processus de transport, de dépôt, de transformation 
et de transfert du mercure. Notre zone d’étude est la «várzea do Curuai » située le long du 
fleuve Amazone, à 900 km de l’embouchure. La plupart des lacs inondés (eaux blanches) est 
alimentée par les eaux du fleuve tandis que les lacs d’eaux noires sont plus influencés par les 
eaux de ruissellement et de la nappe.  
Ce travail montre que le cycle et la distribution des espèces de Hg dans la «várzea do Curuai » 
sont principalement contrôlés par la dynamique hydrologique de l'Amazone et du bassin 
versant local. Dans les lacs d’inondation, le MMHg et le Hg total sont transportés 
principalement sur la phase particulaire, surtout au cours de la montée de crue pendant la 
phase de remplissage des lacs par les eaux du fleuve.  
Au cours du transfert des eaux et des sédiments dans les lacs, le Hg est soumis à différents 
processus de spéciation, tels que : i) la coagulation ou floculation du mercure inorganique 
avec des complexes organo-minéraux, ce qui limite la quantité de mercure inorganique 
disponible pour la méthylation bactérienne ; on n’observe en effet, aucun enrichissement en 
MMHg entre le fleuve et les lacs d’eaux blanches , ii) probable formation de Hg° gazeux par 
photo-réduction de Hg2+ puis sa volatilisation induisant un appauvrissement de Hg dissous à 
la surface des lacs, iii) la remise en suspension des sédiments de fond sous l’action du vent et 
de la bioturbation enrichissant la colonne d’eau en Hg particulaire associé aux oxy-hydroxides 
de Fe et Mn, iv) la méthylation de Hg et la désorption de MMHg particulaire uniquement dans 
les lacs d’eaux noires caractérisés par des conditions réductrices. Les faibles concentrations de 
mercure particulaire dans les sédiments ainsi que les faibles pourcentages de MMHg 
particulaire qui ne représentent que 0,18 à 0,44 % de T-PHg, confirment que le rôle de 
piégeage du mercure particulaire de la « várzea do Curuai  » ainsi que la formation de 
l’espèce méthyle sont limités par de nombreux facteurs inhérents à la dynamique du système.  
 
MOTS-CLÉS : mercure, méthylmercure, plaine d’inondation, Amazone, eau, sédiment.  
 
DISCIPLINE ADMINISTRATIVE : Géochimie des Eaux Continentales 
 
INTITULÉ ET ADRESSE DU LABORATOIRE : Laboratoire de Mécanismes et 
Transferts en Géologie (LMTG) ; U. de Toulouse III - Paul Sabatier, CNRS, IRD, OMP - 14 
Av. Edouard Belin 31400 Toulouse – France. 
